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Controles locales y regionales sobre las interacciones tróficas (planta-herbívoro-
parasitoide) en bosques secos de la Patagonia Andina 
 
RESUMEN 
Las interacciones entre los insectos herbívoros y sus enemigos naturales juegan un 
papel fundamental en el funcionamiento de los ecosistemas. Sin embargo, los factores 
que regulan la estructura de estas comunidades han sido aún muy poco explorados. 
Estudié las variaciones en los niveles de daño foliar por insectos del dosel y el control 
que ejercen los parasitoides sobre insectos minadores de hojas en bosques de 
Nothofagus pumilio del Norte de la Patagonia Argentina. Particularmente evalué: a) La 
importancia de la estratificación vertical del bosque sobre la estructura de las redes de 
antagonismo (herbívoro-parasitoide); b) El impacto de la deposición de cenizas 
volcánicas sobre los insectos herbívoros y sus parasitoides; c) El control que ejerce el 
aumento en la disponibilidad de nutrientes y la sequía sobre la tasa de folivoría y 
parasitismo y d) El efecto de la fragmentación natural de los bosques sobre la folivoría 
por insectos y la tasa de parasitismo. Mis resultados mostraron que a) La complejidad 
de la redes de interacción minador-parasitoide disminuyó hacia el estrato superior del 
bosque. Este patrón vertical fue impulsado, en gran parte, por un marcado descenso de 
la tasa de parasitismocon la altura del dosel; b) La caída de cenizas volcánicas provocó 
una fuerte disrupción de las interacciones herbívoro-parasitoide. No obstante, los 
parasitoides mostraron mayor resiliencia que los insectos defoliadores; c) La 
fertilización sobre renovales de N. pumilio tuvo un efecto positivo diferencial sobre el 
gremio de insectos minadores, este efecto no se propagó hacia el tercer nivel trófico de 
los parasitoides. Luego de la sequía la herbivoría varió según el gremio de insectos. d) 
La fragmentación no pareció tener un efecto depresivo consistente sobre las 
interacciones planta-herbívoro-parasitoide. Encontré mayor riqueza y abundancia de 
insectos folívoros en los fragmentos que en el bosque continuo; mientras que la tasa de 
parasitismo sobre insectos minadores de hojas no mostró grandes variaciones. En 
conjunto, esta tesis me permitió evaluar la importancia del contexto ambiental en el 
funcionamiento de las redes tróficas a diferentes escalas espaciales de análisis. Estos 
resultados podrían ayudar a anticipar los efectos de los disturbios antrópicos y naturales 
sobre el funcionamiento del ecosistema.  
 
Palabras clave: cenizas, fragmentación, gremios de insectos herbívoros, minadores, 


















Local and regional controls on trophic interactions (plant-herbivore-parasitoid) in 




Interactions between herbivorous insects and their natural enemies play a fundamental 
role in the functioning of ecosystems. However, the factors that regulate the structure of 
these communities have still been little explored. I studied the variations in the levels of 
leaf damage by canopy insects and the control exerted by parasitoids on leafminer 
insects in forests of Nothofagus pumilio from the North of the Argentine Patagonia. I 
particularly evaluated: a) The importance of the vertical stratification of the forest on 
the structure of the antagonism networks (herbivore-parasitoid); b) The impact of 
volcanic ash deposition on herbivorous insects and their parasitoids; c) Evaluated the 
increased availability of nutrients and drought on the folivory and parasitism rate; and 
d) Examined the effect of natural forest fragmentation on herbivorous insects and the 
rate of parasitism. My results showed that a) Complexity of the interaction networks 
miner-parasitoid decreased towards the upper canopy strata. This vertical pattern 
corresponded with a marked decline in overall parasitism rates with canopy height; b) 
The fall of volcanic ash caused a sharp disruption of herbivore-parasitoid interactions. 
However, the parasitoids showed greater resilience than insects; c) Fertilization on 
seedlings of N. pumilio had a positive differential effect on miner insect guild, this 
effect did not spread to the third trophic level of parasitoids. d) Fragmentation did not 
seem to have a consistent depressive effect on plant-herbivore-parasitoid interactions. I 
found greater richness and abundance of insects in fragments than in continuous forest; 
while the rate of parasitism on leaf miner not showed large variations. Overall, this 
thesis allowed me to assess the importance of environmental context in the functioning 
of food webs at different spatial scales of analysis. These results could help anticipate 
the effects of anthropogenic and natural disturbances on ecosystem functioning.  
 
 




























1. Introducción General 
 
Los bosques templados sostienen una elevada biomasa de herbívoros 
invertebrados que consumen entre el 10 y 15% del área foliar producida (Schowalter et 
al. 2011; Perry 1994). Estos niveles de consumo sugieren que uno o varios controles 
limitan el daño por herbívoros (McNaughton et al. 1989), algunos de estos controles se 
ubican en el nivel de los autótrofos(control bottom-up, Coley1985) y otros en el control 
que ejercen los enemigos naturales(contol top-down, Marquis y Whelam 1994).Entre 
los controles de la herbivoría que se localizan en el nivel de los autótrofos se destaca la 
apariencia o visibilidad de las plantas, que determina la probabilidad que una planta sea 
encontrada por un consumidor herbívoro (Fenny 1976). Particularmente, para especies 
longevas (árboles), los cambios en la magnitud del daño por insectos herbívoros podrían 
estar directamente vinculados con el desarrollo ontogénico que determina cambios en el 
tamaño y por lo tanto en la apariencia de las plantas para los insectos (Boege y Marquis 
2005). Además de cambios en la apariencia de las plantas, el desarrollo ontogénico de 
especies longevas implica cambios en la calidad del alimento para los herbívoros (Faeth 
y Simberloff 1989; Connor 1991). 
Por otro lado, la abundancia y diversidad de insectos fitófagos puede estar 
controlada por sus enemigos naturalesque mantienen a las poblaciones de insectos por 
debajo de los niveles de densidad que llevarían a la competencia por el alimento. En 
sistemas de bosque hay evidencias del control que ejercen los vertebrados (aves) sobre 
el daño foliar, la abundancia de insectos y sobre el crecimiento de las plantas (Marquis y 
Whelan 1994; Van Bael et al. 2003; Mazía et al. 2004; Mazía et al. 2009; Garibaldi et 
al. 2010). Sin embargo, existe menos conocimiento en relación al papel que 
desempeñan los parasitoides como agentes de control de la folivoría por insectos en 
sistema de bosque (Chaij et al. 2016). Los insectos herbívoros y los parasitoides 
representan una fracción importante de la biodiversidad terrestre (Lewinsohn y Roslin 
2008) y constituyen los consumidores dominantes del dosel en la mayoría de las 
comunidades forestales (Crawley 1989; Valladares et al. 2001; Dyerand Coley 2002; 
Novotny 1989; Lewis et al.2002; Schowalter et al. 1986).  
Los sistemas boscosos presentan una estructura vertical compleja dada por 
diferentes estratos de vegetación (Smith et al. 1997; Donoso Zegers 1993). A través de 
esos estratos existen cambios en el ambiente abiótico, en la cantidad y calidad de 
recursos (alimento) para los consumidores, en la abundancia de enemigos naturales así 
como en la distancia de cada estrato de vegetación a las fuentes de dispersión de los 
insectos (Ozanne et al. 2003; Stork et al. 1997; Basset et al. 2003). En conjunto, esa 
heterogeneidad vertical constituye un elemento esencial en el cambio de las condiciones 
del hábitat para los consumidores y sus enemigos naturales (Paniagua et al. 2009; Sobek 
et al. 2009). Por lo tanto, las acciones de manejo que alteran la estructura vertical del 
bosque, ya sea por eliminación de los árboles más grandes o limpieza del sotobosque, 
podría tener consecuencias sobre la persistencia de las interacciones bióticas (Aizen et 
al. 2012) y finalmentealterar el funcionamiento del bosque (Puettmann et al. 2009; 
Thompson et al. 2012). 
La dinámica y funcionamiento de los ecosistemas naturales está afectada por la 
presencia de eventos extremos, ya sean climáticos, geológicos o biológicos, que en 
general abarcan una gran extensión espacial pero son de baja frecuencia (Guschik y 
BassiriRad 2003; Dale et al. 1998; Smith 2011). La ocurrencia de estos eventos 
modifican las interacciones entre niveles tróficos, por ejemplo, los eventos climáticos 
extremos (ENSO) alteran los niveles de consumo por insectos del dosel y la actividad 
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de sus enemigos naturales (Carson y Root 2000; Mazía et al. 2009). Además, el 
transporte de material entre comunidades después de eventos extremos tales como 
tornados, huracanes y erupciones volcánicas, cambia la disponibilidad de las presas así 
como las interacciones con sus enemigos naturales y finalmente la magnitud de las 
cascadas tróficas (Pioviaet al. 2011;Spiller y Schoener 2007). Las perturbaciones 
producidas por la actividad volcánica en sistemas boscosos han sido intensamente 
estudiadas en los bosques del NO de USA después de la erupción del volcán St Helen 
(Franklin et al. 1995; Zobel y Antos 1997; Fagan y Bishop 2000; Daleet al. 2005; Yang 
et al. 2011).Diversos estudios han mostrado que la caída de cenizas sobre el dosel del 
bosque afecta el crecimiento individual de los árboles y la productividad del ecosistema 
(Yamaguchi 1983; Hinckley et al. 1984; Segura et al. 1995;Biondi et al. 2003; 
Lawrence 2005). El impacto de la caída de cenizas sobre las comunidades de insectos 
depende de las características de cada especie (Schowalter 2000; Marske et al. 2007), su 
posición trófica (Parmenter et al. 2005) así como del momento de la caída respecto a la 
fenología del insecto (Parmenter et al. 2005; Bishop et al. 2005). Dado que en general 
se espera un impacto negativo sobre la comunidad de insectos herbívoros (Bishop et al. 
2005, Edwards y Schwartz 1981; Buteler et al. 2011), es posible que los niveles de daño 
foliar disminuyan marcadamente. Por ejemplo, Marske et al. (2007) encontraron que la 
deposición de cenizas redujo la abundancia de insectos folívoros del bosque en la isla de 
Monserrat. En un estudio reciente, Chaneton et al. (2014) encontraron que los niveles de 
consumo foliar por insectos herbívoros en bosques de N. pumilio disminuyó 
drásticamente luego de la caída de arena y cenizas emitidas por el Volcán Puyehue 
cordón Caulle en el norte de la Patagonia. 
La fragmentación del hábitat representa otro tipo de perturbación que pueden 
sufrir los sistemas boscosos. Este proceso resulta en la división de grandes extensiones 
de bosque continuo, en un número de pequeños y aislados parches (fragmentos) 
inmersos dentro de una matriz de hábitat distinto al original (Ranta et al. 1998; 
Franklinet al. 2002; Ewers y Didham, 2006a; Didham, 2010). La fragmentación del 
hábitat, puede reducir o cambiar la abundancia y distribución delos insectos herbívoros 
y la de sus enemigos naturales (Tscharntke y Brandl 2004), modificando las tasa de 
herbivoría (Didham et al.1996, 1998; KruessyTscharntke, 1994) y parasitismo 
(Valladares et al. 2012) así como la magnitud de las interacciones entre las especies 
(Aizen y Feinsinger, 1994a). En la literatura actual hay diversos estudios que evaluaron 
el impacto de la fragmentación del hábitat sobre poblaciones de insectos generada 
principalmente por la actividad humana (Fahrig 2003, Laurance et al. 2011, Tylianakis 
et al. 2007, Valladares et al. 2012). Sin embargo el efecto de la fragmentación natural de 
los bosque sobre las interacciones tróficas (planta-herbívoro-parasitoide) han sido 
comparativamente menos estudiados.  
 
1.1.Estratificación vertical del bosque y su efecto sobre las interacciones entre 
insectos herbívoros y sus parasitoides 
En una comunidad las especies se encuentran conectadas a travésde complejas 
redes que describenla estructura y el funcionamiento de las interacciones ecológicas 
entre las especies involucradas (Paine 1988; Polis et al. 1997). Lasredesde alimentación 
pueden serrepresentadas mediante gráficosque representan la identidad de las especies 
interactuantesasí como la magnitud de las interacciones (Bascompte 2007; Tylianakis et 
al. 2010). Estos gráficos están constituidos por nodos (individuos, especies, morfotipos, 
etc.) y enlaces o vínculos que muestran las interacciones entre nodos (quien come a 
quién) (Cohen et al. 2003). Existen propiedades e índices que describen de manera 
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objetiva la estructura de las redes de interacción (Bersier et al. 2002, Proulx et al. 2005; 
Tylianakis et al. 2010), por ejemplo, la riqueza de interacción (links) podría dar una idea 
de la complejidad de las redes tróficas (Bersier et al. 2002; Tylianakis et al. 2007). Es 
así que una red de alimentación con mayor complejidad o con mayor riqueza de 
interacciones es más resistente a la pérdida de especies (Dunne et al. 2002). Por otro 
lado, una mayor riqueza de interacciones puede aumentar la tasa de algunos procesos  
ecosistémicos. Esto se ha probado principalmente en redes bipartitas altamente 
simplificadas, por ejemplo, se ha determinado que una mayor riqueza de depredadores 
condujo a un mayor control de los herbívoros en un agroecosistema de coliflor- áfido 
(Snyder et al. 2006). En los últimos años han aparecido numerosos estudiosreportando 
propiedades e índices que describen la estructura de redes de interacciones mutualistas 
(Jordano 1987, Dupont et al. 2006,Vázquez et al. 2009, Sabatino y Aizen 2010), pero 
existen menos trabajos que describen la estructura y el funcionamiento de las 
interacciones tróficas de antagonismo (Memmott et al. 1994, Muller et al. 1999, Rott y 
Godfray 2000, Paniagua et al. 2009, Cagnolo et al. 2009, Valladares et al. 2012, 
Kaartinen y Roslin 2011). 
La estructura vertical de los ecosistemas de bosque se caracteriza por la 
presencia de diferentes estratos de vegetación generados por las diferencias de tamaños 
de los individuos (árboles adultos, renovales y plantas pequeñas). A través de estos 
estratos el ambiente biótico y abiótico cambia marcadamente (Parker et al. 1992). Por 
un lado existen grandes diferencias en la morfología de las plantas que ocupan cada 
estrato de vegetación lo que determina diferencias en la estructura del hábitat para los 
consumidores. Además, a medida que se asciende por el dosel del bosque cambia la 
cantidad y calidad delalimento para los consumidores. En general la cantidad de 
alimento aumenta con la altura del dosely tiende a disminuir en el extremo superior de 
las copas ya que a esa altura el área foliar de las hojas no está totalmente expandida. Por 
lo tanto la biomasa de hojas es máxima a alturas intermedias del dosel (Daniel et al. 
1979, Kozlowski y Pallardy 1997, Nadkarni y Sumera 2004). Por otro lado, a medida 
que se asciende por el dosel aumenta la luminosidad, la temperatura del aire y el viento, 
mientras que la humedad relativa disminuye (Freiberg 2000, Donoso 1984a). Dado que 
los insectos son altamente sensibles a los cambios en el ambiente biótico y abiótico 
(Basset 1991, Roubik 1993, Schowalter 2008, Thompson et al. 2012), la abundancia y 
la diversidad de insectos herbívoros así como la de sus enemigos naturales varía 
marcadamente a través de los diferentes estratos del bosque (Paniagua et al. 2009, 
Basset et al. 2003, Ozanne et al. 2003). Actualmente existen escasos estudios que hayan 
evaluado el efecto de la estratificación vertical del bosque sobre la estructura de las 
redes de interacción de antagonismo. Un ejemplo de ello fue el trabajo realizado por 
Paniaguaet al. (2009) donde se describela estructurade redes de parasitoidese insectos 
agalladores de hojas en diferentes estratos de bosque tropical (Panamá). Su estudio 
demostró que las redes de interacción diferían en su estructura según el estrato del 
bosque considerado (sotobosque vs. dosel). Las redes correspondientes al dosel superior 
del bosque presentaron mayor diversidad de compartimentos (sub redes), debido a la 
presencia de especies específicas deparasitoides, existiendo unapequeña fracciónde 
parasitoides generalistas. 
La estratificación vertical del bosque también puede influir en la capacidad de 
desplazamiento de los insectos y consecuentemente afectar su abundancia entre los 
diferentes estratos (Hespenheide 1991, Basset et al. 1992). Por ejemplo, Brown et al. 
(1997) observaron que los insectos minadores de hojas (Cameraria hamadryadella) se 
encontraban verticalmente estratificados y fueron más abundantes en la parte inferior. 
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Sus resultados sugieren que la estratificación diferencial de los minadores de hojas se 
debió a la falta de movimiento de las hembras y al agotamiento de huevos a medida que 
ascienden hacia la parte superior del dosel. Por lo tanto, es posible que aspectos 
relacionados a diferencias en la capacidad de dispersión de los insectos así como 
respuestas funcionalespuedan también contribuir a modificar las redes de interacción 
planta-herbívoro-parasitoide a medida que se asciende por el dosel. 
 
1.2. Impacto de eventos extremos sobre las interacciones tróficas  
Los eventos extremos se caracterizan por ser discretos, de baja frecuencia pero 
de gran intensidad y severidad (Lindenmayer et al. 2010; Kitzberger 2012), en términos 
generales, se diferencian de un simple estrés por sus efectos irreversibles y perdurables, 
ya que a pesar de su corta duración su legado puede permanecer por décadas o aún 
siglos (Foster et al. 1998). Estos eventos tienen el potencial de alterar la estructura de la 
vegetación y transformar las propiedades asociadas del ecosistema (Gutschick y 
BassiriRad 2003; Overpeck and Udall 2010; Smith 2011). 
Las consecuencias ecológicas de estos eventos pueden ocurrir rápidamente y se 
manifiestan de maneras diferentes según el nivel de organización considerado. Por 
ejemplo a escala de poblaciónse pueden visualizar cambios demográficos (Suarez y 
Kitzberger 2008), a escala de comunidad se pueden manifestar a través de cambios en la 
diversidad, abundancia y composición de especies y en la estructura de las redes tróficas 
(Jiguet et al. 2011) y a escala del ecosistema los eventos extremos pueden alterar la 
productividad primaria, la tasa de descomposición y el ciclado de nutrientes (Jentsch et 
al. 2011). 
Las erupciones volcánicas, desatan la liberación de ceniza y gases a la atmósfera 
que alteran las condiciones bióticas y abióticas en los ambientes alcanzados por la 
erupción, ya que arrastran grandes volúmenes de partículas de diferentes tamaños que se 
dispersan a grandes distancias (NASA, 2011).La reciente erupción del volcán Puyehue-
cordón Caulle ubicado a 850 km al Sur de Santiago de Chile (40º 35’ 36, 21’’ S, 72º 07’ 
05,51’’ W, elevación 2199 m) afectó un área 7,5 millones de hectáreas y dispersó 
alrededor de 100 millones de toneladas métricas de ceniza en la Patagonia argentina 
(Gaitán et al. 2011). Este escenario ofrece una oportunidad única para evaluar sus 
efectos sobre las interacciones tróficas así como sobre la dinámica de la recuperación.  
La recuperación de un sistema ecológico después de la ocurrencia de un evento 
extremo dependerá de la “rareza” del evento en relación al conjunto de condiciones que 
el sistema ha experimentado previamente (Smith 2011). Este aspecto es de gran 
relevancia ya que implica que existiría una “memoria ecológica” que determina que las 
respuestas poblacionales actuales no son ajenas a las respuestas históricas frente a 
eventos ocurridos en el pasado (Kitzberger 2012).Actualmente el enfoque metodológico 
para estudiar las respuestas ecológicas de los ecosistemas a los eventos extremos es muy 
discutido. En primer lugar existe un sesgo en relación al sistema de estudio, mientras 
que en bosques las aproximaciones metodológicas son principalmente de carácter 
observacional, los experimentos manipulativos son más frecuentes en sistemas 
herbáceos (Kitzberger 2012). Una de las principales críticas a los experimentos 
manipulativos en comunidades herbáceas, artificialmente ensambladas, es que dada su 
naturaleza presentan baja complejidad y extensión espacial. Además estos sistemas 
artificiales no pueden incorporar el efecto legado biológico del sistema en la respuesta 
ecológica, ya que la historia de un sistema es imposible de manipular (Kitzberger 2012). 
Por estas razones, las aproximaciones múltiples (observacionales, experimentos 
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manipulativos a campo y en condiciones controladas) constituyen la mejor herramienta 
para el estudio de las respuestas ecológicas de los ecosistemas a eventos extremos.  
 
1.3. Efecto de la productividad foliar sobre la tasa de folivoría y parasitismo 
Los cambios en la densidad de la presa, ya sea entre estratos o aún dentro de un 
mismo estrato, tendrán implicancias sobre el comportamiento de los parasitoides y 
sobre las tasas de parasitismo que experimentan los insectos (Hassell y May 1988; 
Pacala y Hassell, 1991). Los modelos clásicos proponen que los parasitoides se 
agregarán en los parches de alta densidad de presa (respuesta poblacional) o 
permanecerán más tiempo en esos parches (respuesta individual, Hassell 1978). Sin 
embargo, este aspecto es discutido ya que estudios de campo han demostrado respuestas 
de agregación de los parasitoides independiente de la densidad del parche (Chesson y 
Murdoch 1986) o inversamente relacionadas (Reeve et al. 1989). Estas respuestas, 
aparentemente contradictorias, posiblemente reflejen cambios en el comportamiento de 
la presa en respuesta al riesgo que le imponen los enemigos naturales y/o a los cambios 
en la calidad de la presa (Preisser et al. 2007, Jones et al.2008).  
La teoría clásica de redes tróficas (Oksanen et al.1981) propone que el aumento 
en la cantidad y calidad del alimento es un factor que podría afectar de manera directa la 
abundancia de los consumidores e indirectamente la de sus enemigos naturales. 
Recientemente, se ha demostrado que la fertilización de renovales en los bosques secos 
de N. pumilio tuvo un efecto positivo sobre la abundancia de insectos, posiblemente 
mediado por un aumento en el tamaño foliar de los renovales fertilizados (Garibaldiet 
al. 2010). Otros estudios demostraron que el aumento del tamaño foliar afectó 
positivamente la actividad de insectos de diferentes gremios (Marquis et al. 2002, 
Bultman and Faeth 1986, Kagata and Ohgushi 2002) y la tasa de folivoría por insectos 
(Sipura 1999, Forkner y Hunter 2000, Gruner 2004, Cornelissen y Stiling 2006).  
La teoría de las redes tróficas predice también que la fuerza de las cascadas 
tróficas aumentará mientras las limitaciones abióticas para el crecimiento de las plantas 
y para la biomasa de herbívoros se atenúen (Oksanen et al. 1981, Leibold et al. 1997, 
Richards and Coley 2007). En general, hay más evidencia científica documentando el 
efecto de la disponibilidad de recursos (control bottom up) en las cascadas tróficas 
controladas por pájaros que en cascadas tróficas desatadas por parasitoides (Memmot et 
al. 2001). Es posible que esta mayor evidencia científica se deba a la facilidad de 
manipular, con exclusiones, a vertebrados de mayor tamaño (pájaros) que a 
invertebrados de menor tamaño corporal (parasitoides). Por otro lado, los cambios en la 
calidad nutricional de las plantas también pueden aumentar los niveles de defensas de 
los herbívoros contra sus propios enemigos naturales, lo cual debilitaría la presencia de 
cascadas tróficas (Gols et al. 2008 a, b). Bukovinszky et al. (2008) demostraron que 
larvas de orugas (Pieris rapae) alimentadas de plantas de repollo (Brassica oleraceas) 
de mejor calidad poseían mayor peso y altos niveles de defensa contra sus parasitoides 
(Cotesia glomerata). 
 
1.4. Efecto de la fragmentación de los bosques sobrelas interacciones tróficas 
La fragmentación de un hábitatinvolucra dos procesosinterconectados, el 
primero se refiere a la reducción del tamaño del hábitat original y el segundo incluye la 
separación de un conjunto de fragmentos de diferente tamaño y grado de aislamiento 
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inmersos en un nuevo hábitat, distinto a loriginal (Lindenmayer y Fischer 2006, 
Laurance 2008). 
Los efectos de la fragmentación sobre la abundancia y riqueza de especies 
dependen deltamaño del parche, de su forma y del grado de aislamiento, entre otros 
factores (Ewers y Didham, 2006a). Se ha demostrado que la riqueza de especies 
disminuye con el tamaño del parche, posiblemente debido a la reducción dela 
heterogeneidad del hábitat, a una menor concentraciónde recursos así como a cambios 
en la dinámica decolonización-extinción (McArthur y Wilson, 1967, Ewers y Didham, 
2006a). Además del tamaño, la forma de los parches también puede afectar la 
abundancia y riqueza de especies a través de cambios en la relación perímetro/área 
(P/A) (Faganet al. 1999, Collinge y Palmer 2000, Collinge, 1996). Aquellos parches con 
un alta relación P/A (ej: parches muy irregulares o alargados) tendrán una mayor 
proporción de borde, en estrecho contacto con el hábitat vecino. En cambio parches de 
igual tamaño pero con menor relación P/A (ej: parches más circulares) tendrán menos 
borde que los anteriores (Collinge, 1996). Esto es debido a que para dos fragmentos de 
un mismo tamaño (área), el borde más irregular implica una mayor relación borde/área 
núcleo, y por tanto una disminución del hábitat núcleo (zona menos afectada por el 
hábitat circundante). Así, estos cambios en la estructura del hábitat conllevan a cambios 
en la composición y abundancia de especies (Laurence y Yensen, 1991; Murcia, 1995; 
Bruna, 2002). Por otro lado, el grado de conectividad entre fragmentos y el aislamiento 
respecto al hábitat continuo dependerá de la distancia que los separa y de la 
características del hábitat circundante (Cook et al. 2002). Cuanto mayor sea el contraste 
entre las características del hábitat circundante y de los fragmentos, mayor será la 
pérdida en la riqueza y abundancia de organismos. Por lo tanto, los fragmentos pueden 
estar cercanos en término de distancia, pero pueden estar funcionalmente aislados si 
están rodeados de un hábitat que limita el intercambio de especies desde el hábitat 
continuo hacia los fragmentos (Bustamante y Grez 1995). Es así que el grado de 
aislamiento así como la estructura del hábitat circundante puede alterar la dinámica de 
colonización- extinción en los fragmentos (Brotons et al. 2003; Cronin y Haynes, 2004).  
Mientras que la relación entre el tamaño del área y la diversidad ha sido 
ampliamente estudiada (ej. Saunders et al. 1991, Baur y Erhardt, 1995, Jacquemyn et al. 
2001, Fahrig, 2003, Ewers y Didham, 2006a), las consecuencias de la fragmentación 
sobre las interacciones tróficas (ej. planta-insecto herbívoro-parasitoide) han sido 
comparativamente menos estudiadas (Fisher y Matthies 1998; Kearns et al. 1998; 
Lienert, 2004; Sabatino y Aizen 2010). Algunos estudios recientes muestran que la 
deforestacióny la fragmentación del hábitat que han sufrido los bosques templadosde 
Chile, redundaron en el empobrecimiento de la fauna de insectosherbívoros así como en 
cambios en las interacciones planta-animal en comparación conel bosque continuo 
(Donoso et al. 2004; Jaña y Grez, 2004; Valdivia et al. 2006, Vásquezet al. 2007). 
Recientemente Valladares et al. (2012) analizaron los efectos de la fragmentación 
antrópica sobre la estructura y funcionamiento de las redes de interacción de 
antagonismo en los bosques del Chaco central de Argentina. Sus resultados muestran 
que la fragmentación afectó negativamente la complejidad de las redes de interacción, a 
través de la disminución del número de links (n° de enlaces en la red) y de la 
vulnerabilidad (menos parasitoides por presa). Asimismo, en ecosistemas de bosques 
tropicales, Murakami et al. (2008) observaron una menor tasa de parasitismo y menor 
complejidad en la estructura de las redes de interacción herbívoro-parasitoide a medida 
que disminuyó la conectividad entrefragmentos. Estos resultados resaltan la importancia 
de la existencia de corredores biológicos para la dispersión de insectos entre parches. 
7 
 
El impacto de la fragmentación del hábitatdepende de la especies considerada 
(Didham et al. 1998). En general, se espera mayor efecto de la fragmentación a medida 
que se asciende en la cadena trófica, debido a la inestabilidad en la dinámica de los 
recursos basales en ambientes fragmentados y a la susceptibilidad a la extinción de las 
poblaciones de menor tamaño (Komonen et al. 2000, Kruess y Tscharntke 1994, 
Tscharntke y Kruess 1999). Por otro lado, el impacto de la fragmentación sobre las 
interacciones tróficas dependerá de las características de los organismos involucrados. 
Para aquellos organismos más generalistas o de alta movilidad o de menor tamaño 
corporal el impacto podría ser menor ya que su nicho nutricional es más amplio. 
Algunos estudios muestran que las poblaciones de organismos de mayor tamaño 
corporal fluctúan menos frente al impacto de la fragmentación respecto a poblaciones de 
menor tamaño y por lo tanto predicen que las especies más grandes son menos 
propensas a la extinción (Pimm, 1991; Cook y Hanski 1995). En cambio, los 
organismos especialistas o de baja movilidad serán más susceptibles a la fragmentación 
y a la pérdida de hábitat debido a que poseen una dieta más estrecha y/o debido a su 
baja movilidad que determina su permanencia en un único parche o que se muevan a 
cortas distancias (Holt et al. 1999).  
En resumen, existen diversos estudios que evaluaron el impacto de la 
fragmentación del paisaje sobre la biodiversidad (Fahrig 2003), sin embargo se ha 
prestado menos atención a la pérdida de interacciones así como a los cambios en la 
complejidad de las interacciones tróficas mediadas por el proceso de fragmentación 
(Sabatino y Aizen 2010). Estudiar estos aspectos es de gran importancia ya que es 
posible que la pérdida de interacciones sea más relevante para el funcionamiento de una 
comunidad que la pérdida de especies. 
 
1.5. Objetivos 
1.5.1. Objetivo general 
Estudiar las interacciones tróficas (planta- herbívoro- parasitoide) en bosques secos de 
Nothofagus pumilio del Norte de la Patagonia bajo diferentes contextos ambientales y 
del paisaje. 
 
1.5.2. Objetivos Específicos 
En particular, la tesis se concentrará en cuatro objetivos principales que implican 
diferentes escalas espaciales de análisis.  
A escala de rodal: (1) Determinar si la estructura y el funcionamiento de las redes de 
interacción (planta- herbívoro- parasitoide) cambia a través delos diferentes estratos 
verticalesen bosques de N. pumilio. (2) Evaluar el impacto de la deposición de cenizas 
volcánicas sobre las interacciones tróficas (planta- herbívoro- parasitoide). (3) Evaluar 
el efecto de la adición de nitrógeno (N) y el efecto de un evento de sequía sobre los 
niveles de herbivoría por insectos minadores y sus parasitoides asociados en renovales 
de N. pumilio. A escala de paisaje: (4) Conocerla influencia de la fragmentación natural 






1.6. Sistema de estudio 
Para evaluar los controles de la herbivoría por insectos y la tasa de parasitismo, 
seleccionécomo sistema de estudio los bosques de Nothofagus pumilio (lenga) del Norte 
de la Patagonia, Argentina. Estos bosques se desarrollan a través de un marcado 
gradiente ambiental que abarca, más de 2000 km de latitud y que se extiende desde los 
35º a 55° latitud sur. A lo largo de la mayor parte de esta región, la cordillera de los 
Andes forma una barrera contra los vientos del oeste que resulta en una sombra de 
lluvia pronunciada. Esta especie arbórea decidua se distribuye a través de un gradiente 
longitudinal oeste-este que ocupa una franja de ~ 60 km de ancho; a lo largo de este 
gradiente la precipitación anual varía desde 3000 mm sobre el límite con Chile, hasta 
800 mm en la estepa patagónica (Barros et al. 1983). En la parte norte de su distribución 
geográfica, el clima se caracteriza por inviernos fríos y húmedos y veranos suaves, pero 
secos. La mayor parte de la precipitación cae en forma de lluvia y nieve durante el 
otoño y el invierno, antes de la estación de crecimiento. En cambio hacia el límite sur de 
su distribución la precipitación se distribuye más uniformemente dentro del año 
(González et al. 2006). La distribución altitudinal de Nothofagus pumiliovaría con la 
latitud, hacia el norte de su distribución se encuentra a altitudes que oscilan entre 1300-
1800 msnm. En el extremo sur de su distribución geográfica la altitud disminuye en c. 
60 m por grado de latitud, hasta llegar a 0-600 msnm en el extremo más austral (Lara et 
al. 2005).  
 
1.7. Antecedentes locales  
Los bosques nativos de la región andino-patagónica constituyen un extenso 
reservorio de biodiversidad y un ecosistema con un enorme potencial productivo 
(Veblen et al. 1996; Martinez Pastur et al. 2000; Mittermeier et al. 2003). El 
conocimiento actual sobre los patrones naturales de herbivoría de las especies 
dominantes del dosel arbóreo es aún escaso aunque existe información taxonómica 
sobre los grupos de insectos fitófagos que atacan diferentes especies de Nothofagus 
(Gentili y Gentili 1988; Spagarino et al. 2001; Dapoto 2003). Otros autores han 
avanzado en el conocimiento de algunos de los controles bióticos y abióticos de la 
actividad de los insectos del dosel del bosque (Mazía et al. 2004; Mazía et al. 2009; 
Garibaldi et al. 2010), El desarrollo de esta línea de investigación permitió detectar un 
marcado reemplazo de los insectos folívoros dominantes entre los bosques secos y 
húmedos de N. pumilio (lenga). En los primeros dominan los insectos endofíticos: 
minadores, mientras que los masticadores dominan en el bosque húmedo (Mazía et al. 
2004). Un trabajo reciente (Mazía et al. 2012) mostró que en los bosque secos de N. 
pumilio los minadores de hojas colonizan el follaje temprano en la estación de 
crecimiento mientras que los pegadores de hojas alcanzan su pico de actividad a fines 
del verano y principios de otoño (Mazía et al. 2012). Si bien se han realizado trabajos 
que muestran que los pájaros insectívoros constituyen un eficiente control de la 
actividad de los insectos en estos bosques (Mazía et al. 2009, Garibaldiet al. 2010), no 
se conoce aún el papel que podrían desempeñar los parasitoides sobre los niveles de 
herbivoría en estos bosques. 
 
1.8. Estructura de la tesis 
La tesis se divide en 6 capítulos, los capítulos 2, 3 y 4 se refieren a la escala de 
rodal mientras que el capítulo 5 se refiere a la escala de paisaje.El capítulo 2 muestra el 
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efecto de la estratificación vertical del bosque (plantas pequeñas, renovales y árboles 
adultos) sobre la estructura y funcionamiento de las redes de interacción de antagonismo 
(planta-herbívoro-parasitoide) de los insectos más conspícuos de los bosques secos de 
N. pumilio (minadores de hoja). El capítulo 3 muestra el impacto de la erupción del 
volcán Puyehue-Cordón del Caulle y la dinámica de la  recuperación de la folivoría por 
insectos minadores de hojas y la tasa de parasitismo, a través de diferentes estratos 
verticales en bosques de Nothofagus pumilio. El capítulo 4 muestra el efecto de la 
adición de nitrógeno (N) y el efecto de un evento de sequía sobre los niveles de 
herbivoría por insectos defoliadores y la tasa de parasitismo sobre insectos minadores 
de hojas que experimentan los renovales de Nothofagus pumilio. A escala de paisaje, el 
capítulo 5 muestra la influencia de la fragmentación natural de los bosques de N. 
pumilio sobre los niveles de folivoría por insectos y la tasa de parasitismo que 
experimentan los insectos minadores de hojas. Finalmente, el capítulo 6 muestra la 
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Los organismos que integran una comunidad se relacionan a través de complejas 
redes de interacción que varían en tamaño, topología y grado de complejidad 
(Bascompte, 2009; Aizen et al. 2012; Morris et al. 2014; Valiente-Banuet et al. 2015). 
Recientes estudios han resaltados la importancia deestudiar la heterogeneidad espacial 
entre hábitats sobrela estructura de las redes tróficas en ambientes naturales (Morris et 
al. 2015) asi como en ambientes modificados por el hombre (Memmott et al. 2006; 
Tylianakis et al. 2007). En contraste, menos estudios se han focalizado sobre la 
importancia de la heterogeneidad espacial dentro de un mismo hábitat sobre la 
estructura y funcionamiento de las redes de interacción (Paniagua et al. 2009; 
Schleuning et al. 2011; Donatti et al. 2011). Encarar este tipo de estudios permite 
comprender el posible impacto de las perturbaciones antrópicas o naturales sobre 
diferentes atributos de las redes de interacción y por lo tanto sobre la biodiversidad y el 
funcionamiento del ecosistema (Tylianakis et al. 2007; Thompson et al. 2012). 
Los insectos herbívoros y sus parasitoides representan una fracción importante 
de la biodiversidad terrestre (Lewinsohn y Roslin, 2008; Price et al. 2011), y 
constituyen los consumidores dominantes del dosel del bosque (Coley y Barone, 1996). 
La heterogeneidad en la estructura vertical de los bosques ofrece hábitats diferentes que 
son ocupados por diferentes especies y/o por las mismas especies pero en diferentes 
estados de desarrollo. Es así que la heterogeneidad de hábitats lleva a la partición de 
nichos que facilita la coexistencia de las especies dentro de una comunidad (MacArthur 
1972; Lewinshon y Roslin, 2004). A pesar que existen numerosos estudios que 
demuestran que la abundancia y la diversidad de insectos varían con la altura del dosel 
(ej. Basset et al. 1992, 2003; Brown et al. 1997; Ribeiro y Basset, 2007; Sobek et al. 
2009; Ulyshen, 2011), poco se sabe acerca de la estratificación vertical de las cadenas 
tróficas de artrópodos (Morris et al. 2015). Sólo dos estudios publicados en bosques 
tropicales, han examinado la estructura de las redes de alimentación de insectos a través 
de los estratos verticales del dosel. En un bosque seco en Panamá, Paniagua et al. 
(2009) encontraron que las redes tróficas integradas por insectos agalladores y sus 
parasitoides asociados fueron de menor complejidad y tamaño en el dosel del dosel que 
en elsotobosque. Sin embargo en las selvas tropicales de Australia, Morris et al. (2015) 
no encontraron cambios significativos en la diversidad de especies, en la tasa de 
parasitismo y en las propiedades de las redes de interacción entre himenópteros y sus 
parasitoides entre el dosel y el sotobosque. Por lo tanto, aún no está claro cómo la 
estructura de las redes de interacción puede variar a través de la estructura vertical de 
los sistemas boscosos. 
La estructura de las redes de interacción resulta de múltiples procesos que 
afectan la riqueza de especies, su composición y la abundancia relativa en las 
comunidades locales (Vázquez et al. 2009a; Pillai et al. 2011). La estructura vertical de 
los bosques impone cambios verticales en los factores bióticos y abióticos que a su vez 
afectan diferencialmente a los consumidores y a sus enemigos naturales, y por lo tanto a 
las interacciones tróficas (Price, 2002; Basset et al. 2003; Ulyshen, 2011). En rodales 
maduros la cobertura foliar aumenta desde los estratos inferiores hacia los superiores, en 
el mismo sentido aumenta la cantidad de alimento para los insectos herbívoros y sus 
enemigos naturales (controles bottom- up) (Van Bael et al. 2003). Además, algunas 
características foliares (ej: área foliar específica, dureza foliar y defensas químicas) han 
mostrado diferencias entre el sotobosque y el dosel superior del dosel y han sido 
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correlacionadas con los patrones verticales de abundancia de insectos y herbivoría 
(Coley y Barone, 1996; Ribeiro y Basset, 2007). Además, la fuerza de los efectos de los 
enemigos naturales (controles top- down) también varía con la altura del dosel (Van 
Bael et al. 2003; Ribeiro y Basset 2007; Sobek et al. 2009) y por lo tanto puede 
potencialmente afectar las comunidades de herbívoros y la estructura de la redes de 
interacción (Paniagua et al. 2009). 
Además, la estructura vertical del bosque impone gradientes microclimáticos 
que resultan del aumento en la radiación solar, la temperatura y la velocidad del viento 
en los estratos superiores del dosel (Parker 1995). Tal heterogeneidad en el ambiente 
abiótico puede afectar la distribución vertical de los insectos herbívoros y la de sus 
enemigos naturales (Coley y Barone, 1996; Ribeiro y Basset, 2007; Ulyshen, 2011). En 
conjunto estos efectos pueden afectar la dinámica de las redes de alimentación a través 
de los diferentes estratos verticales del bosque. Por otro lado, las interacciones entre 
especies podrían estar moduladas por la capacidad de dispersión de los organismos 
desde su fuente de propágulos (Levine, 2003). Las altas tasas de colonización puede 
mejorar el potencial de las interacciones entre especies durante el ensamble de la redes 
de alimentación (Fahimipour y Hein, 2014). Estas diferencias en la capacidad de 
colonización entre diferentes especies puede afectar no sólo la diversidad de especies, 
sino también atributos de las redes de interacción tales como la generalidad y la riqueza 
de links (Murakami et al. 2008; Pillai et al. 2011). En resumen, la variabilidad vertical 
en las redes de interacción herbívoro - parasitoide podrían estar relacionadas a las 
variaciones verticales del ambiente biótico y abiótico así como a la capacidad de 
dispersión de los organismos y a la distancia a los sitios de oviposición o pupación 
(Brown et al. 1997). 
En general, la estructura de las redes de interacción bipartitas (ej. redes de 
interacción herbívoro-parasitoide) puede verse afectada por dos tipos de procesos que 
reflejan el rol de la abundancia de especies y su identidad durante el ensamble de la 
comunidad (Vázquez et al. 2005, 2009a). En primer lugar, las interacciones tróficas 
pueden surgir de encuentros al azar entre los individuos, por lo que la probabilidad de 
interacción entre dos especies dependerá exclusivamente de su abundancia relativa, un 
proceso denominado “neutralidad de interacción” (Vázquez et al. 2009a). En segundo 
lugar, si un par de especies (ej. presa- parasitoide) participa de una interacción trófica, 
esta puede depender de sus fenotipos particulares, o identidades específicas, un proceso 
conocido como ‘trait matching’ (Jordano et al. 2003; Vázquez et al. 2009a). Esto 
significa que puede haber limitaciones morfológicas, de comportamiento o fenológicos 
para que ciertas especies interactúen e influir en la complejidad de la estructura de la red 
observada (Vázquez, 2005; Petchey et al. 2008; Olesenet al. 2010). Tales limitaciones 
basadas en los rasgos que estructuran las redes de interacción podrían reflejar la 
influencia de los determinantes ecológicos en la composición de las especies locales 
(Pillai et al. 2011) o, en última instancia, limitaciones evolutivas asociadas con la 
historia filogenética de la comunidad (Lepänen et al. 2013). Así, tanto la abundancia y 
la identidad de las especies de insectos que llegan a los diferentes estratos del bosque 
pueden ser responsables de los patrones verticales en la estructura y complejidad de la 
redes.  
En este capítulo, evalué en qué medida las redes de interacción minador de hoja- 
parasitoide cambia a través de la estratificación vertical en bosques de Nothofagus 
pumilio del norte de la Patagonia Andina, Argentina. Las redes de interacción herbívoro 
- parasitoide son ideales para evaluar la heterogeneidad en la estructura de la red 
alimentaria debido a que las interacciones tróficas pueden ser cuantificadas fácilmente 
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(por ejemplo, Lewis et al. 2002; Valladares et al. 2012). El pequeño tamaño y 
relativamente baja movilidad de estos insectos implica que la abundancia de las especies 
pueden ser fuertemente afectados por la dinámica de dispersión (Murakami et al. 2008), 
así como por leves cambios en el ambiente biótico y abiótico (Price, 2002). Los 
objetivos de este capítulo fueron: 
(1) Evaluar si el tamaño de la red minador - parasitoide y su topología difieren a 
través de los estratos verticales del bosque. 
(2) Examinar si los cambios verticales en la abundancia de minadores y 
parasitoides covarían con la cobertura foliar y las características foliares. 
 (3) Determinar en qué medida la abundancia de especies vs la identidad, 
determina la estructura de las redes de interacción en los diferentes estratos verticales.  
Mi hipótesis de trabajo sostiene que las diferencias en la cobertura foliar entre 
los estratos verticales del bosque es el factor que modula la abundancia de insectos y la 
estructura de la red, a través de determinar la cantidad de recursos disponibles para los 
insectos minadores de hojas y sus parasitoides. Por lo tanto, esperaría encontrar mayor 
complejidad de la red de interacción minador- parasitoide a medida que aumenta la 
cobertura foliar desde el estrato inferior del bosque hacia el estrato superior. Además, 
como muestran otras redes bipartitas (Vázquez et al. 2005, 2009a), espero que la 
abundancia de especies (o neutralidad de la interacción) influya en los atributos de las 
redes de interacción en los diferentes estratos del dosel. 
Particularmente, estudié las redes de interacción entre avispas parasitoides e 
insectos minadores que se alimentan de hojas de Nothofagus pumilio (Poepp. y Endl.) 
Krasser, árbol dominante en los bosques del norte de la Patagonia, Argentina. La 
naturaleza monoespecifica de estos bosques representa un escenario ideal, porque me 
permitió focalizar sobre los cambios verticales en la estructura de la red sin tener el 
efecto confundido de la composición de las especies de plantas (cf. Paniagua et al. 
2009). Medí la abundancia de minadores de hojas, parasitismo sobre minadores, 
cobertura foliar y características foliares en árboles de N. pumilio para tres estratos del 
dosel. Luego construí redes cuantitativas de interacción para cada estrato vertical del 
dosel y calculé índices cuantitativos (Bersier et al. 2002; Dormann et al. 2009). Por 
último, realicé modelos nulos para determinar el grado en que la abundancia de especies 
de insectos determinan los atributos de las redes de interacción (Vázquez et al. 2009a).  
 
2.2. Materiales y Métodos 
2.2.1. Sitios de estudio 
El estudio se llevó a cabo en dos sitios de bosques monoespecificos de 
Nothofagus pumilio (lenga), distanciados a 71 km de distancia. Los bosques de N. 
pumilio en el norte de la Patagonia están a 1000 - 1600 msnm (Veblen et al. 1996). Los 
sitios de estudio se encuentran en Paso Córdoba (1270 msnm) en el Parque Nacional 
Lanín (40º 35 '42' 'S, 71º 08' 44 '' W; en adelante “PC”), y en el Valle del Challhuaco 
(1230 m snm), en el Parque Nacional Nahuel Huapi (41º 14 '58' 'S, 71º 16' 59 '' W; en 
adelante “CH”, Fig. 2.1). Estos sitios son representativos de los bosques secos de N. 
pumilio (800 mm en PC y 1200 mm en CH de precipitación anual). Ambos sitios no se 
vieron afectados por disturbios de gran escala (ej. incendios forestales) durante al menos 
100 años. Los suelos en ambos sitios son poco profundos (Andisoles) desarrollados a 
partir de cenizas volcánicas. El clima es frío templado, con inviernos húmedos y 
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veranos secos, la mayor parte de la precipitación cae en forma de lluvia y nieve durante 
el otoño y el invierno (abril-septiembre), antes de la temporada de crecimiento (octubre- 
marzo). La región se caracteriza por un fuerte gradiente de precipitación que disminuye 
de oeste a este (Veblen et al. 1996). 
 
 
Fig. 2.1. Sitios de estudio, Valle del Challauco en el Parque Nacional Nahuel Huapi y 
Paso Córdoba en el Parque Nacional Lanin, provincia de Río Negro y Neuquén, 
respectivamente. 
 
Los bosques de lenga albergan diversos gremios de insectos folívoros, 
incluyendo minadores, pegadores de hojas, agalladores, masticadores, esqueletizadores 
y succionadores (McQuillan, 1993, Mazía et al. 2004, 2012). Los insectos minadores de 
hojas constituyen el gremio dominante de los bosques secos de lenga, produciendo entre 
50-80 % del daño foliar en los bosques secos (Mazía et al. 2004, 2012). Los minadores 
de hojas más comunes pertenecen al orden Hymenoptera y Lepidoptera, sus larvas 
producen diferentes formas de minas (bolsa, lineales y serpentina). Estos insectos pasan 
el invierno como pupa en el suelo y emergen en octubre- diciembre (primavera) durante 













abril). El mayor daño foliar ocurre durante diciembre-enero (verano), a mediados de 
enero las larvas caen al suelo donde empupan. Todos los minadores de hojas tienen una 
generación por estación de crecimiento. Los parasitoides emergen en primavera desde la 
hojarasca del suelo del bosque y atacan las hojas minadas de N. pumilio desde finales de 
primavera hasta mediados del verano. Hacia el final de la temporada (abril-mayo), el 
parasitoide que fue exitoso empupa dentro de la mina y cae al suelo dentro de la hoja 
donde también hay materia fecal del minador.  
 
2.2.2. Estructura vertical del dosel y características foliares  
Los bosques de N. pumilio presentan una estructura vertical con tres estratos 
bien definidos (Paritsis et al. 2015). Estos estratos corresponden a diferentes clases de 
altura de árboles: el sotobosque o estrato inferior, compuesto por plantas pequeñas (~ 1-
1,5 m de altura, 1.3 cm de diámetro basal), estrato medio con árboles jóvenes (3-5 m de 
altura, 3-10 cm dap) y el estrato superior compuesto por árboles adultos (8-20 m 
dealtura, 10-50 cm dap). Para describir los cambios verticales en la cantidad de follaje 
disponible para los insectos del dosel, evalué la densidad de árboles, el área basal y la 
cobertura foliar de N. pumilio para cada clase de altura. Para ello empleé transectas de 
50 m de largo por 4 m de ancho que fueron colocadas en paralelo a intervalos de ~ 20 m 
(n = 6 en CH y 4 en PC). El esfuerzo de muestreo fue mayor en CH debido al escaso 
número de plantas pequeñas y árboles jóvenes. En los 200 m
2 
delimitado para cada 
transecta conté todos los árboles presentes en cada estrato (árboles pequeños, jóvenes y 
adultos). Además se midió el diámetro del tronco a la altura del pecho (dap) de árboles 
jóvenes y adultos y el diámetro basal de las plantas pequeñas. Estos datos se utilizaron 




) para cada clase de altura de los árboles de cada 
estrato vertical. Además, se midió la cobertura foliar para los tres estratos del dosel en 
10 estaciones de muestreo ubicadas cada 5 m en cada transecta. La cobertura foliar del 
estrato inferior y medio se midió en cuadrantes de 4 m
2
. La cobertura de árboles adultos 
se midió utilizando un densitómetro de mano, se tomaron dos registros por cada 
estación de muestreo que fueron promediados. Las diferencias entre los estratos del 
dosel (3 niveles) y sitios (2 niveles) fueron analizados mediante ANOVAs de tipo III. 
Los datos de cobertura foliar fueron transformados a raíz cuadrada de arcoseno, el área 
basal y la densidad fueron transformados a logaritmo. Los modelos analizados 
cumplieron los supuestos de normalidad (gráficos de residuos acumulados) y 
homogeneidad de varianza (test de Levene, P = 0,05). 
Para evaluar los cambios verticales en la calidad del follaje, en enero medí 
algunas características físicas y químicas de relevancia para los insectos (Mazía et al. 
2012) para cada estrato. En cada sitio, seleccioné al azar 10 árboles de N. pumilio por 
cada estrato, debido a la limitada accesibilidad a la parte superior de la copa de los 
árboles adultos tomé muestras de la parte inferior y sección media de la copa (5-6 m). 
Coseché 1-2 ramas ramas en árboles adultos y 2-3 ramas en juveniles por medio de una 
tijera con extensión de altura (pértiga). Las hojas de las plantas pequeñas (~ 1 m) fueron 
cosechadas manualmente. El tamaño de la hoja (cm2) se midió utilizando una 
cuadrícula transparente de 1mm
2
. La dureza foliar (g mm-2) se registró como el peso 
necesario para perforar un agujero a través de las láminas utilizando una varilla de acero 
de 1,6 mm montado en un penetrómetro manual (Medio-Line Escala de primavera; 
Pesola AG, Baar, Suiza). Para estas mediciones seleccioné 30 hojas sanas no 
senescentes por muestra. El contenido de agua en la hoja (% masa fresca) y el peso seco 
(mg hoja
-1
) se obtuvieron a partir de una sub-muestra 10 hojas, los valores de peso seco 
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se emplearon para calcular el área foliar específica (SLA, mm2 mg
-1
). Otras sub-
muestras de hojas (3 g) fueron separadas para análisis químico. El contenido de N foliar 
(% N) se determinó usando el procedimiento de Kjeldhal, los compuestos fenólicos 
totales se extrajeron con 70% de acetona y se evaluaron por espectrofotometría 
(Folgarait y Davidson, 1994) y se expresó como mg de ácido gálico por gramo de masa 
seca foliar. Las diferencias en las caracteristicas foliares través de los estratos (3 
niveles) y Sitios (2 niveles) fueron examinados usando ANOVAs tipo III de dos vías, 
datos no transformados. 
 
2.2.3. Patrones verticales de herbivoría y parasitismo 
El muestreo de insectos se realizó a principios de enero de 2011, cuando los 
insectos minadores de hojas tienen su máximo pico actividad (Mazía et al. 2012). En 
cada bosque, seleccioné al azar 10 árboles de cada estrato, para ello caminé a lo largo de 
tres transectas paralelas dentro de un stand de 2 hectáreas. Todos los árboles 
seleccionados estuvieron interespaciados y distanciados por al menos 10 m. Para la 
cosecha de ramas de plantas pequeñas recorté dos ramas de ~ 0,5-1 m de altura. Para 
cada árbol joven y árbol adulto, coseché la sección distal de 2-3 ramas a 2-3 m de altura 
y 5-6 m, respectivamente. Todas las muestras fueron tomadas de la parte exterior de la 
copa. El tamaño promedio de la muestra (± SE, n = 20) fue de 399,5 ± 67,6 (plantas 
pequeñas), 408,4 ± 54,4 (juveniles) y 381,4 ± 54,7 (adultos) hojas por árbol. 
Las hojas minadas (media ± ES: 90,2 ± 6,4 minas / árbol, rango 20 a 271, n = 
60) fueron clasificadas de acuerdo a la forma de la mina en tres morfotipos: minas bolsa 
de diversos tamaños generadas principalmente por larvas de Notofenusa sp. 
(Hymenoptera: Tenthredinidae); minas lineal las larvas forman galerías de ~ 1 mm de 
ancho, que en ocasiones cortan la nervadura central de la hoja y son producidas por una 
especie de polilla (Gracillariidae); y finalmente minas tipo serpentina que incluyen 
varios patrones (ej. pequeñas galería en forma de zig zag) y son producidas por al 
menos dos especies de lepidópteros desconocidos (Fig. 2.2). Para estimar la abundancia 
de insectos minadores de hojas dentro de cada estrato del bosque, conté el número total 
de minadores de hojas por muestra. Además, para evaluar los cambios verticales de la 
herbivoría por minadores estimé el porcentaje de área foliar dañada asociado a cada 
morfotipo de minador (n = 30 hojas / árbol) utilizando una cuadrícula de 1 mm2 (Mazía 
et al. 2012). La cantidad de área foliar dañada se relacionó con la capacidad de los 
parasitoides (himenópteros) para encontrar a sus presas dentro dosel del bosque 
(Yamazaki 2010). 
 
Fig. 2.2. Imagen de hojas de N. pumilio dañadas por diferentes larvas de minadores. De 
izquierda a derecha: Minas bolsa (Hymenoptera: Tenthredinidae); minas tipo 




Todas las hojas dañadas por minadores fueron separadas y disectadas bajo lupa 
binocular (100x) para evaluar la tasa de parasitismo (% minas parasitadas). Las minas 
fueron clasificadas como exitosas, parasitadas, o muertas por otras causas diferentes al 
parasitismo. En el momento del muestreo (enero), se consideró que una larva fue 
exitosa cuando las minas estaban ocupadas por una larva viva sin signos evidentes de 
parasitismo, o cuando la mina estaba vacía (sin larva) y tenía un pequeño orificio 
redondo que evidencia que la larva madura abandonó la mina para empupar en el suelo 
del bosque. Las lavas vivas se incubaron durante tres meses para la cría de adultos, 
cuando no hubo signos de emergencia de adulto (minador o parasitoide) se disectó la 
larva para ver si había escapado al parasitismo. Por el contrario, las minas parasitadas 
contenían restos de la larva del minador muerto y/o la pupa o larva de una avispa 
parasitoide (Fig. 2.3). Las minas con larva muerta contenían larva del minador sin 
signos vitales y sin evidencias de parasitoides, lo cual fueron disectadas en busca de 
evidencias de parasitismo. Por lo general, encontré una mina por hoja y sólo un 
parasitoide por mina, rara vez encontré más de un minador por mina. Debido a que N. 
pumilio es una especie de hojas caducas, todas las minas de la muestra se formaron 
dentro de una misma temporada de crecimiento. Los parasitoides fueron criados en el 
laboratorio para su identificación taxonómica, todas las avispas de parasitoides adultas 
pertenecieron a la superfamilia Chalcidoidea y se identificaron a nivel de género (Dr. 









Fig. 2.3. Imagen de una hoja de N. pumilio disectada bajo lupa donde se observan restos 
de una larva de minador muerto (izquierda; Lepidoptero) y una pupa de una avispa 
parasitoide (derecha; Chalcidoidea). 
 
La abundancia de minadores de hoja se expresó como el número medio de minas 
por unidad de masa foliar fresca (1 g ≈ 20 hojas) por árbol (n = 10 árboles, para cada 
clase de altura y sitio). Cada muestra de hoja se pesó y el número de minas se dividió 
por la masa total de hojas de la muestra por árbol. Este procedimiento permitió 
estandarizar las comparaciones entre diferentes estratos del dosel sobre la cobertura y 
tamaño medio foliar. La relación entre la densidad absoluta de minadores (no. 
Minadores / m2) y la cantidad de follaje del árbol (g masa seca / m2) en cada estrato del 
dosel se evaluó mediante regresión lineal, incluyendo los tres estratos de ambos sitios (n 
= 6). La tasa de parasitismo (%) se calculó como el número de minadores parasitados 
dividiendo el número total de minadores de hojas encontrados por árbol. Los patrones 
en la abundancia de minadores, daño foliar, número de minadores parasitados y tasa de 
parasitismo (%) fueron examinadas usando análisis de la varianza (ANOVA) de dos 
vías; con el sitio de bosque (PC, CH) y la estratificación vertical del dosel (baja, media, 
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alta) fueron utilizados como efectos fijos principales. Debido a que el número de 
minadores parasitados y la tasa de parasitismo total (%) se correlacionaron 
positivamente con la abundancia de minadores a través de todo el conjunto de datos (r = 
0,59; p = 0,0001 y r = 0,278, p = 0,031, respectivamente, n = 60 árboles), el análisis de 
parasitismo incluía la abundancia de minadores como covariable en los modelos de tipo 
I ANCOVA. Estos análisis se realizaron utilizando el software STATISTICA (Statsoft 
Inc., 1999). 
 
2.2.4. Análisis de redes cuantitativas de interacción minador- parasitoide 
Después de criar los insectos en laboratorio, conté el número de interacciones 
entre insectos minadores de hojas y parasitoides (riqueza de links) observado en cada 
estrato vertical. Construí curvas de rarefacción con el supuesto que la riqueza de 
interacciones aumenta asintóticamente con el número de nuevas interacciones 
observadas. Además construí modelos nulos para determinar si los cambios verticales 
en la riqueza de interacción, una medida de la complejidad de la red (Bersier et al. 2002; 
Tylianakis et al. 2007), pueden ser explicados por el número de enlaces que se 
encuentran a través de los estratos verticales del dosel. Este procedimiento también me 
permitió evaluar la robustez de las redes de interacción de las muestras (Blüthgen, 
2010). Calculé el número máximo de interacciones esperadas (EImax) para cada estrato 
vertical del bosque usando el estimador Chao-1 para la riqueza de interacciones 
(Magurran, 2004). La curvas de rarefacción y EImax se calcularon utilizando las 
funciones “rarefy” y “estimador” del paquete Vegan (Oksanen et al. 2010) en el 
programa R (Oksanen et al. 2010). 
Las redes cuantitativas de interacción fueron construidas para toda la comunidad 
de insectos minadores de hojas y parasitoides en cada sitio de bosque, así como para 
cada uno de los estratos del dosel, utilizando el paquete bipartite (R Equipo central de 
desarrollo, 2008; Dormann et al. 2009). Me interesaba determinar si las redes de 
interacción minador - parasitoide encontrada a una determinada altura del dosel era una 
versión reducida de la red de interacción de toda la comunidad, o había algún cambio en 
la composición de especies y en las riqueza de las interacciones. Para construir las redes 
de toda la comunidad, agrupé los datos de los tres estratos para cada sitio visitado. Las 
redes de interacción de cada estrato del dosel fueron construidas como el promedio de 
las interacciones de los árboles individuales para cada estrato vertical. Esto me impidió 
tener replicas dentro de cada sitio de bosque (ver Morris et al. 2015), aunque me 
permitió describir las redes de interacción para dos sitios independientes, basados en un 
gran número de muestras por estrato (Paniagua et al. 2009). Las interacciones tróficas 
de estas redes representan el número real de parasitoides emergido de cada morfotipo de 
minador (Lewis et al. 2002, Murakami et al. 2008). Cuando un morfotipo de minador de 
hoja fue muestreado para un estrato pero no estaba vinculado a ninguna especie de 
parasitoide, fue excluido para los cálculos de los índices cuantitativos de la red 
(Dormann et al. 2009). Los gráficos de las redes cuantitativas de interacción se 
realizaron usando una función desarrollada por T. Hirao en R (Hirao y Murakami, 
2008). Para visualizar los cambios verticales en el tamaño de la red y su topología, se 
representó el número real de insectos minadores y parasitoides por unidad de masa 
foliar, en lugar de las abundancias relativas dentro de los niveles tróficos (cf. Lewis et 
al. 2002; Valladares et al. 2012). 
Para evaluar los cambios en la estructura de la redes de interacción entre estratos  
del bosque, calculé seis índices cuantitativos de la red (Bersier et al 2002, Dormann et al 
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2009): Riqueza de interacción, que representa el número de interacciones tróficas (links) 
entre diferentes especies de minadores y parasitoides; Densidad de links, como el 
número medio de enlaces por especies de insectos ponderadas por el número total de 
interacciones en la red, Generalidad, número promedio de minadores atacados por una 
especie parasitoide; Vulnerabilidad, el número promedio de parasitoides, 
independientemente de la especie, atacando a un morfotipo de minador dado (ambos 
índices ponderados por la frecuencia de interacciones); Fuerza de interacción, definido 
como el número promedio de interacción registradas entre un par de especies de 
minador y parasitoide dividido por el número total de links registrado por la especie de 
minador; y Equitatividad de la interacción, representa el índice de diversidad de 
Shannon basado en la frecuencia de los diferentes pares de links tróficos dividido por 
(ln) la riqueza de interacción. Estos índices proporcionan una medida cuantitativa de la 
complejidad de la red, y también refleja la fuerza del control top-down (descendentes) 
sobre insectos minadores de hojas (Tylianakis et al. 2007; Valladares et al. 2012). 
 
2.2.5. Modelo nulo: análisis de la estructura de las redes de interacción 
Construí modelos nulos con el fin de evaluar si la abundancia de insectos influye 
en los índices cuantitativos de la red de interacción a través de los estratos del bosque. 
Comparé la red de interacción minador- parasitoide observada en cada estrato y sitio de 
bosque con la red de interacción generada por un modelo nulo que asigna al azar los 
datos originales (Vázquez et al. 2005b). Este análisis puso a prueba la hipótesis nula 
relacionada a que la estructura de la red fue generada por un número de encuentros 
aleatorios entre parasitoides y los minadores, independientemente de la identidad de las 
especies (Váquez et al. 2009a). En primer lugar, para generar el modelo nulo, se calculó 
una matriz de interacción para cada estrato del dosel, asumiendo que las interacciones 
entre las especies (minador-parasitoide) estaban determinados exclusivamente por la 
abundancia de especies. La probabilidad esperada para cada interacción de la red se 
calculó como el producto entre la abundancia relativa de minadores y parasitoides que 
participan en la interacción. Luego, se utilizó un algoritmo de asignación al azar 
implementado con la función “nestats” en R (modificado por Vázquez et al. 2009 b) 
para probar si los parámetros de red observados en cada estrato del dosel diferían de los 
derivados de la matriz de interacción esperada (al azar). El algoritmo re-asigna el 
número total de interacciones en la matriz original de acuerdo con la matriz de 
probabilidad calculada para cada red, con la restricción de que cada especie involucrada 
reciba, al menos, una interacción. El valor medio esperado (± 95% i.c.) para cada índice 
de la red se calculó sobre la base de 99 redes seleccionadas al azar. Los índices que caen 
por fuera del rango (± 95% i. c.) derivado del modelo nulo sugirieron que otros factores 
distintos a la abundancia de insectos per se, estructuran las redes de interacción 
minador- parasitoide (Vázquez et al. 2005, 2009a). 
 
2.3. Resultados 
2.3.1. Estructura vertical del dosel 
La cobertura foliar de los árboles fue menor para las plantas pequeñas (F2,24 = 
16,07, P <0,0001; Fig. 2.4). Los sitios difirieron en la densidad de árboles jóvenes y 
adultos (sitio F1,24= de 6.49, P = 0,018; estrato vertical × sitio F2,24 = 3,38, P = 0,051), y 
la distribución vertical del follaje (estrato vertical × sitio F2,24 = 17.21, P<0,0001). El 
bosque de PC mostró una estructura vertical continua, sin diferencia en la cobertura 
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foliar y el área basal entre el estrato medio y superior. Por el contrario, el bosque de CH 
presentó un estrato superior bien desarrollado con alta cobertura foliar y área basal pero 
pocos árboles adultos y jóvenes (Fig. 2.4). La estructura descripta refleja que el bosque 
PC se encuentra en fase de regeneración, caracterizada por una elevada densidad de 
árboles y cobertura foliar en el estrato medio (árboles juveniles) y elevado número de 
árboles adultos caídos. En cambio el bosque de CH presenta un dosel maduro coetáneo 
y escasa regeneración.  
 
 
Fig. 2.4. Estructura vertical del dosel: Densidad de árboles de Nothofagus pumilio, área 
basal y cobertura foliar para tres estratos del dosel en dos sitios forestales (Paso 
Córdoba y Valle del Challhuaco) en el norte de la Patagonia, Argentina. Las barras son 
los promedios ± SE (n = 4- 6 transectas). Los estratos del dosel (inferior, medio, 
superior) corresponden a plantas pequeñas, renovales y árboles adultos, 
respectivamente.  
 
2.3.2. Cambios verticales en la calidad del follaje  
No existió un patrón claro de diferencias en la calidad foliar entre los diferentes 
estratos del bosque, aunque algunas características foliares cambiaron entre sitios (Fig. 
2.3). El estrato inferior tendió a tener hojas más pequeñas, con menor concentración de 
N y mayor contenido fenólico que los árboles juveniles y adultos (Fig. 2.5). En 
promedio, los árboles de CH tuvieron hojas más grandes y más delgadas, con alto 



































































































Fig. 2.5. Características foliares para los tres estratos del bosque de Nothofagus pumilio 
en dos sitios (Paso Córdoba y Valle del Challhuaco) en el norte de la Patagonia, 
Argentina. Las barras muestran el promedio ± SE (n = 8-10). Los estratos verticales 
(inferior, medio, superior) corresponden a las plántas pequeñas, renovales y árboles 
adultos, respectivamente. Las letras sobre las barras indican diferencias significativas 
entre los diferentes estratos dentro de un sitio (P<0,05, prueba de Tukey), después de la 
interacción sitio x estrato. 
 
2.3.3. Patrones de herbivoría y parasitismo 
En total recolecté 5413 hojas minadas entre ambos sitios forestales, incluyendo 
358 hojas con signos claros que la larva del minador había sido atacada por una avispa 
de parasitoide. La tasa de parasitismo sobre los insectos minadores fue 6,6% mientras 
que la mortalidad atribuida a otras causas (distintas de parasitismo) representó el 9,5% 
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(F1,54 = 4.24, P=0.01; PC > CH), pero no varió significativamente entre los diferentes 
estratos dentro de cada sitio (P > 0.05; Fig. 2.6 a). Esto se debió a que la densidad 
promedio de minadores (no. minadores /m2) por estrato fue directamente proporcional a 
la cantidad de follaje (g de hojas /m2) presente en cada estrato del dosel (r
2
 = 0,88, n = 
6, pendiente = 14 minas /g hoja). El área foliar dañada por insectos minadores también 
fue mayor en PC que en CH (F1,54 = 46.32, P<0.0001), pero no varió con la altura del 
dosel (Tukey P> 0.05; Fig. 2.6 b). 
El número de minas parasitadas declinó desde el estrato inferior del bosque, 
hacia el estrato medio y superior en ambos sitios (F2,53 = 5.98, P = 0.0046; sitio × 
estrato: F2,53 = 1.69, P = 0.19), y no fue diferente entre sitios después de ajustarlo por la 
abundancia de minadores (F1,53 = 0.96, P = 0.33; covarianza F1,53 = 36.7, P<0,0001). 
Por otra parte, la tasa de parasitismo (%) disminuyó con la altura del dosel, después de 
ajustar por la abundancia de minadores (covariable: F1,53 = 6.06, P = 0.017; Fig. 2.6 c). 
La tasa de parasitismo fue significativamente mayor en el estrato inferior del bosque 
(F2,53 = 7.78, P<0.0001; Fig. 2.6 c). 
 
 
Fig. 2.6. Patrones verticales de herbivoría y parasitismo: (a) abundancia de minador, (b) 
área foliar dañada por minadores de hojas, y (c) tasa de parasitismo total para los tres 
estratos del dosel en dos sitios de bosques de Nothofagus pumilio (PC: Paso Córdoba y 
CH: Valle del Challhuaco) en el norte de la Patagonia, Argentina. Los estratos verticales 
del dosel (inferior, medio y superior) correspondientes a plantas pequeñas, renovales y 
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2.3.4. Estratificación vertical de las redes de interacción minador-parasitoide 
En ambos sitios de estudio, las redes de interacción de toda la comunidad 
estuvieron compuestas por tres morfotipos de minadores de hojas y seis parasitoides. El 
minador y parasitoide dominante dependió del sitio (Fig. 2.7). El minador tipo “bolsa” 
(sawfly) produjo 93% del total de minas muestreadas en el bosque PC, mientras que el 
minador tipo “lineal” representó 70% de las hojas minadas en el bosque de CH. El 
minador de hoja dominante en cada bosque fue atacado por la mayoría de las especies 
de parasitoides (PC, minador bolsa: 6 spp; CH, minador lineal: 5 spp); los minadores 
menos abundantes (serpentina) fueron atacados por los mismos parasitoides en ambos 
bosques (3 especies). Los parasitoides más comunes fueron un especialista, 
Pteromalidae, que atacó al minador tipo bolsa, y cinco especies polífagas: Eulophidae, 
de los cuales el más común fue Neochrysocharis (sp 1) que parasitó a los tres 
morfotipos de minadores. Las redes que representan toda la comunidad tuvieron una 
riqueza de links moderada (9-11), en relación con el número total de posibles enlaces 
(18). El grado de generalidad (1.3 a 1.6) indicó que la mayoría de los parasitoides 
atacaron uno o dos minadores de hojas para un sitio dado. Además, la uniformidad de la 








Fig. 2.7. Redes de interacción minador-parasitoide e índices calculados para cada red 
para dos sitios: a- Paso Córdoba, b- Valle del Challhuaco. Las barras muestran la 
abundancia de especies (nº de insectos por g de hojas fresca) dentro de cada nivel 
trófico (sumatoria de todos los estratos del bosque). Las barras inferiores representan la 
abundancia de los morfotipos de miandores: bolsa (B), serpentina (S) y lineal (L). Las 
barras de arriba representan la abundancia de especies de parasitoides (Hymenoptera, 
Chalcidoideae): Eulophidae, Neochrysocharis spp (1, 2, 4, 5); Eulophidae, Elachertus sp 
(3); Pteromalidae, no identificado (6).  
 
La riqueza de links decreció desde los estratos inferiores hacia los estratos 
superiores del bosque, especialmente en el bosque de CH, donde hubo una marcada 
disminución en la riqueza de parasitoides (Cuadro 2.1, Fig. 2.8). El especialista 
Pteromalidae que se alimenta del minador bolsa fue relativamente común en el 
sotobosque de CH, aunque se encontró ausente hacia el estrato superior del bosque. 
Además, dos parasitoides Eulophidae del minador lineal dominante en el sotobosque de 
CH no fueron encontrados en los árboles adultos (Fig. 2.8: panel derecho). El análisis de 
las curvas de rarefacción indicó un descenso en el número de interacciones desde el 
estrato inferior hacia el estrato medio y superior (Fig. 2.9). El número de links (por g. 
foliar) encontrados en el estrato superior del bosque fue de 17% (CH) y 47% (PC) del 
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medida que se incrementó el número de interacciones dentro de cada estrato del bosque 
(Fig. 2.9). Las curvas de rarefacción se acercaron a la riqueza de interacción prevista 
dentro de los límites de confianza Chao-1, lo que sugiere que el esfuerzo de muestreo 
fue adecuado para ambos sitios de estudio. Los amplios límites de confianza para la 
riqueza de interacción en los estratos medio y superior en PC (Fig. 2.9), reflejan una 
mayor presencia de interacciones raras (débiles) en esos estratos (ver Fig. 2.8). 
La topología de la redes de interacción minador -parasitoide también cambió 
sustancialmente a través de los estratos del bosque, a pesar que los minadores y taxones 
de parasitoides dominantes no variaron entre estratos dentro de cada sitio (Fig.2.8). Las 
redes en los estratos superiores representaron una versión empobrecidas de las redes de 
los estratos inferiores. A través de los estratos del bosque no hubo ningún cambio entre 
los tres morfotipos de minadores dentro de los sitios, y tampoco hubo taxones de 
parasitoides que fueran exclusivos del estrato superior del bosque. Sólo el parasitoide 
menos común (Neochrysocharis sp. 5) no se registró en el sotobosque de PC (Fig. 2.8). 
Los índices cuantitativos reflejaron la variación vertical en la topología de la red. La 
magnitud de la fuerza de interacción, la densidad de links, y la vulnerabilidad 
disminuyó hacia el estrato superior en ambos bosques, aunque los dos últimos 
indicadores alcanzaron su pico máximo en el estrato medio del bosque (Cuadro 2.1). 
Además, la generalidad y la equitatividad de las interacciones disminuyeron hacia el 
estrato superior en el bosque de PC, pero mostró una tendencia opuesta en el bosque 
CH, donde solo dos especies de parasitoides se encontraron en el estrato superior 
(Cuadro 1, Fig. 2.8). Aun así, las diferencias verticales en la generalidad de las 





















Cuadro 2.1. Índices de las redes de interacción minador- parasitoide para los tres 
estratos del dosel en dos bosques de Nothofagus pumilio (Paso Córdoba y Valle del 
Challhuaco) en el norte de la Patagonia, Argentina. Los estratos del dosel corresponden 
a las diferentes clases de altura de los árboles: las plántulas (estrato inferior: 0.5-2 m), 
árboles jóvenes (medio: 3- 5 m) y adultos (superior: 8- 20 m). Los índices se calcularon 
a partir de muestras del follaje (n = 10 árboles) agrupados dentro de los estratos del 
dosel. 
 
 Paso Córdoba   Valle del Challhuaco 
Índices de la red Inferior Medio Superior†   Inferior Medio Superior 
Riqueza de minador* 2 3 3   3 2 2 
Riqueza de parasitoide 5 6 5  6 4 2 
Riqueza de links 8 8 6  8 6 3 
Densidad de links 1.92 2.20 1.27  1.92 2.39 1.65 
Generalidad 1.29 1.13 1.08  1.41 1.69 1.80 
Fuerza de interacción 0.24 0.14 0.13  0.19 0.065 0.045 
Equitatividad  0.62 0.65 0.41  0.87 0.95 0.92 
Vulnerabilidad 2.54 3.28 1.47   2.43 3.09 1.50 
* El número de morfotipos de minas (bolsa, lineal, serpentina) que estaban vinculados 
al menos a un parasitoide en la red. El número real de morfotipos que se encuentran en 
cada estrato dosel fue siempre tres para ambos bosques. 
† Los estratos del bosque fueron muestreados a 0,5-1 m, 2-3 m, y de 5-6 m de altura 






Fig. 2.8. Redes de interacción minador- parasitoide para tres estratos del dosel (inferior, 
medio, superior) en dos sitios forestales de Nothofagus pumilio (Paso Córdoba y Valle 
del Challhuaco) en el norte de la Patagonia, Argentina. Los rectángulos representan la 
abundancia de las especies (nº insectos por g foliar) para cada nivel trófico; abajo, 
morfotipos de minadores: bolsa (B), serpentina (S) y lineal (L); arriba, especies de 
parasitoides (Hymenoptera, Chalcidoideae: 1-6). El ancho de cada enlace refleja la 
proporción de cada especie de parasitoide que se alimenta de sus hospederos.  
*La escala de cada barra se muestra para cada sitio. 
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Fig. 2.9. Curvas de rarefacción mostrando el número de nuevas interacciones minador- 
parasitoide (riqueza de links) para los tres estratos del dosel (inferior, medio, superior) 
en dos sitios forestales de Nothofagus pumilio (Paso Córdoba y Valle del Challhuaco) 
en el norte de la Patagonia, Argentina. Las líneas discontinuas (negras) indican máximo 
número de enlaces previstos para cada estrato (± 1 SE, líneas grises). *Notar el cambio 
en la escala del eje x entre los paneles. 
 
El análisis del modelo nulo, reveló que los índices calculados para las redes de 
interacción minador - parasitoide fueron generalmente más bajos que lo esperado por 
azar (Fig. 2.10). La mitad de la métricas de la red (15/30) cayeron por debajo de los 
limites de confianza esperado por el modelo nulo, y este patrón fue particularmente más 
fuerte en el estrato superior del dosel para ambos sitios (8/10 métricas, Fig. 2.10). Es 
decir, si los tres morfotipos de minadores hubieran sido atacados por estas especies de 
parasitoides con la misma intensidad, pero de manera azarosa, habríamos visto una 
mayor complejidad en la estructura de las redes de interacción, con altos niveles de 
riqueza de interacción, densidad de links, generalidad y vulnerabilidad. La excepción 
fue la equitatividad de las interacciones, que fue mayor de lo esperado por azar en el 
estrato medio y superior del bosque de CH (Fig. 2.10). 
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Fig. 2.10. Análisis de modelos nulos para cada índice calculado. Se muestran los valores obtenidos de los datos observados (puntos negros) y 
esperados (líneas continuas) a partir de un procedimiento de asignación al azar (con ± 95% i.c., líneas punteadas). El análisis se realizó por 
separado para cada estrato del dosel (plantas pequeñas, juveniles, adultos) en dos sitios de bosques de Nothofagus pumilio (PC: Paso Córdoba, 
CH: Valle del Challhuaco), del norte de la Patagonia, Argentina. El punto negro que cae dentro de las líneas punteadas indica que la métrica 
observada no difirió de lo esperado por azar, basado en la abundancia relativa de minadores y especies de parasitoides en la red. 

































































































































































En este capítulo, examiné cómo la estructuravertical del bosque modificó lasredes 
deinteracción de antagonismo entre insectos minadores de hojas y susparasitoides. Encontré 
que la complejidad de la redes de interacción minador- parasitoide disminuyó desde el 
estrato inferior hacia el estrato superior del bosque, a pesar que los estratos medio y 
superior del dosel proporcionaron más recursos foliares y hábitats para los insectos del 
dosel. Este patrón vertical fue impulsado, en gran parte, por un marcado descenso de la tasa 
de parasitismo con la altura del dosel. Por otra parte, los índices observados de las redes de 
interacción fueron en general más bajos que lo esperado por las redes de interacciones 
aleatorias estructuradas solamente por la abundancia relativa de las especies, 
particularmente en el estrato superior. Por lo tanto, podríamos pensar que rasgos 
funcionales entre minadores y sus parasitoides, así como la abundancia de especies, 
pareciera influir en el ensamble de la estructura de las redes de interacción en los bosques 
de la Patagonia (Jordanoet al. 2003; Vázquez et al. 2009a). 
Inicialmente esperaba que la abundancia de insectos minadores de hojas por unidad 
de g foliar y la tasa de parasitoides aumente desde el estrato inferior hacia el estratos 
superior del bosque, a través del efecto bottom up (ascendente) de la cobertura foliar, 
cantidad de hábitat y recursos disponibles para los insectos (Price, 2002). Sin embargo, 
encontré que la abundancia de minadores ni el daño foliar por insectos difirió a través de 
los estratos del dosel (Figs. 2.6 a, b).Este patrón refleja como la densidad absoluta de 
minadores (n
o
/m2) sigue la variación en la cantidad de follaje proporcionado por N. pumilio 
a diferentes altura del dosel, con muy baja biomasa foliar en el estrato inferior del bosque 
(Figs. 2.4). Los resultados sugieren que los estratos medios y superior del dosel 
proporcionan una mejor calidad de follaje para los folívoros, basado en mayor contenido de 
N y bajo contenido de fenólicos (Figs. 2.5e, f), sin embargo, esta tendencia no se refleja en 
cambios verticales significativos en la abundancia de minadores (por g de hoja) o niveles de 
herbivoría. Aun así, cómo los insectos minadores de hojas responden a las condiciones del 
estrato superior más allá de la altura máxima de muestreo (5-6m) es desconocido. Por lo 
tanto, dentro del alcance vertical de este estudio, los minadores de hojas parecen explotar 
los recursos foliares en directa proporción a la disponibilidad en los diferentes estratos del 
dosel (cf. Brown et al. 1997). 
La tasa de parasitismo disminuyó hacia el estrato superior del bosque (Fig. 2.6 c), 
mientras que la densidad absoluta de minadores (minadores n
o
/m2) fue mayor que en el 
estrato inferior. Este patrón se mantuvo para ambos sitios de estudio, más allá de las 
diferencias existentes en los niveles de herbivoría por minadores (ver Figs. 2.6a, b) y en la 
estructura vertical del dosel (Fig. 2.4). Estos resultados sugieren una respuesta denso-
dependiente inversa de la tasa de parasitismo sobre la disponibilidad de la presa a través de 
los estratos del bosque. Algunos estudios ha demostrado que parasitoides himenópteros 
están limitados en explotar la densidad total de presas (Heads y Lawton, 1983; Godfray, 
1994), y apuntan a que la cantidad del alimento y/o el hábitat disponible podrían actuar 
como posibles causas de las bajas tasas de parasitismo en los estratos medio y superior del 
bosque. En primer lugar, la disminución vertical de la tasa de parasitismo podría reflejar 
una respuesta funcional reducida de los parasitoides al incrementar la densidad de la presa, 
debido a limitaciones asociadas al número de óvulos maduros por parasitoide hembra 




estructural de las copas de los árboles adultos puede proporcionar refugios a los herbívoros 
y por lo tanto contribuir a reducir la eficiencia de forrajeo y la tasa de ataque por 
parasitoides (Godfray, 1994; Yamazaki, 2010). En segundo lugar, los parasitoides pueden 
presentar una respuesta de agregación reducida en la escala de estudio (Heads y Lawton, 
1983), quizás debido a la dispersión limitada de los sitios de hibernación en el suelo del 
bosque. De hecho, la baja capacidad de dispersión a menudo conduce a la agregación 
espacial de parasitoides con independencia de la densidad de presas (Godfray, 1994; 
Briggsy Latto, 2000). Por último, los cambios verticales en el microclima del dosel podrían 
afectar a la intensidad de las interacciones minador-parasitoide (Basset et al. 2003; 
Ulyshen, 2011). Por ejemplo, el aumento de la velocidad del viento en el dosel superior 
puede reducir el tiempo de búsqueda de los parasitoide y las tasas de oviposición 
(Weisseret al. 1997). 
El descenso de la tasa de parasitismo influyó en el patrón vertical en la estructura de 
la red de interacción. A medida que la frecuencia de las interacciones disminuyó con la 
altura del dosel, también lo hizo el parasitismo y / o la riqueza de interacción (Cuadro2.1, 
Figs. 2.8 y 2.9). Esto dio lugar a redes tróficas menos complejas hacia los estratos 
superiores, de esta manera las redes de interacción minador- parasitoide en el estrato 
superior del bosque representaron una versión empobrecida de las redes de interacción del 
estrato inferior. Dentro de cada hábitat, la heterogeneidad en la estructura de las redes de 
interacción fue probablemente impulsada por la dinámica de las especies de parasitoides, ya 
que tanto los árboles hospedantes como los morfotipos de minadores fueron los mismos 
para los tres estratos verticales del bosque. Del mismo modo, Paniagua et al. (2009) 
reportaron una disminución vertical en la riqueza de especies y en la complejidad de las 
redes de interacción de insectos agalladores y sus parasitoides en un bosque tropical. Sin 
embargo, encontraron un sustancial intercambio en la composición de especies de insectos 
entre el sotobosque y el estrato superior del dosel, reflejando que la riqueza de especies de 
plantas tropicales estructuran las comunidades de insectos (Coley y Barone, 1996; 
Lewinsohn y Roslin, 2008). Basset et al. (2003) postularon que la estratificación de las 
comunidades de artrópodos puede depender de la discontinuidad vertical del hábitat del 
dosel, que sería mayor en bosques mixtos o tropicales que en los bosques templados o 
monoespecíficos. La similitud entre mis resultados y los de Paniagua et al. (2009) 
contradice esta hipótesis, señalando al mismo tiempo la necesidad de realizar más estudios 
comparativos sobre la estratificación vertical de las redes hospedero-parasitoide entre 
diferentes tipos de bosque. 
Los índices cuantitativos de las redes fueron generalmente consistentes en mostrar 
que la pérdida de parasitismo llevó a la simplificación de las redes tróficas hacia el estrato 
superior de los bosques (Cuadro 2.1, Fig. 2.8). La densidad de links y la fuerza de 
interacción fueron bajos en las redes del estrato superior. La diversidad y la frecuencia de 
las interacciones tróficas alcanzaron su punto máximo en el dosel medio, pero 
disminuyeron abruptamente en el estrato superior. La disminución vertical en la densidad 
de links podría atribuirse a la pérdida de ciertos enlaces entre las especies (riqueza de 
links), así como a la reducción de la fuerza de interacción por link, dos índices que están 
estrechamente relacionados en redes bipartitas (Dormann et al. 2009; ver Fig. 2.9). Como 
consecuencia, el número de especies de parasitoides que se alimenta de cada morfotipo de 
minador de hoja (vulnerabilidad cuantitativa) también fue más bajo en el estrato superior. 




minadores de hojas puede verse comprometida en el dosel superior del bosque (Ribeiro y 
Basset, 2007; Paniagua et al. 2009). Por otra parte, la mayor complejidad de la red de 
interacción encontrada en el estrato intermedio (Cuadro 2.1, Fig. 2.8) podría reflejar un 
compromiso entre la dispersión de parasitoides desde el suelo del bosque (Paniagua et al. 
2009) y las condiciones abióticas más severas en el estrato superior (Ozanne et al. 2003; 
Basset et al. 2003). Sin embargo, hay que reconocer, que este muestreo no incluía la 
sección superior de la copa de los árboles adultos. A partir de de estos resultados, es de 
esperar una reducción en la complejidad de las redes de interacción hospedero-parasitoide 
hacia la copa más alta de los árboles (véase también Brown et al. 1997; Basset et al. 2003; 
Paniagua et al. 2009). 
Las tendencias verticales en los atributos de la red fueron ampliamente consistentes 
entre bosques, a pesar de los cambios en la dominancia del morfotipo de miandores y 
especies de parasitoides (Cuadro 2.1, Fig. 2.8). La diferencias especificas de sitios en la 
dominancia de minadores de hojas podrían ayudar a explicar algunos patrones en la 
estructura de la redes de interacción, tales como la baja homogeneidad de las interacciones 
(evenness) en el bosque de PC, que refleja la prevalencia del parasitoide especialista 
(Pteromalidae) que ataca únicamente al minador bolsa (ver Fig. 2.8). Un cambio en la 
dominancia de minadores también podrían conducir a cambios verticales en el conjunto de 
parasitoides. Mientras que el minador tipo bolsa fue atacado por la mayoría de las especies 
de parasitoides en todo el dosel del bosque de PC, el minador lineal perdió varios 
parasitoides en el dosel superior del bosque de CH (Fig. 2.8). Las diferencias específicas en 
la estructura del dosel entre los sitios también parece afectar los patrones de las redes 
verticales (Basset et al. 2003). La pérdida ascendente en la complejidad de la red fue menos 
abrupta en el bosque de PC, que tenía un dosel más continuo con un estrato medio denso 
por árboles jóvenes, en comparación con el bosque CH dominado por árboles adultos (Fig. 
2.4). Por lo tanto, la pérdida de la densidad de links con la altura del dosel fue impulsado 
por una disminución en el número de interacciones por links en PC, pero refleja la pérdida 
de interacciones tróficas en CH (véase la Cuadro 2.1, Fig. 2.8). Mis resultados apoyan la 
idea que la estructura vertical del dosel, no sólo puede afectar a la distribución de especies 
de insectos (Basset et al. 2003; Ulyshen, 2011), sino también las propiedades de las redes 
tróficas en un mismo ambiente de bosque.  
Encontré que las métricas de las redes observadas derivadas de los modelos nulos 
estuvieron cerca de, o fuera de los límites del intervalo de confianza en ambos bosques 
(Fig. 2.10). Este resultado indica que la estructura de la red de interacción no puede ser 
explicada simplemente por encuentros aleatorios entre insectos y sus parasitoides, 
generados por la abundancia relativa de especies (Vázquez et al. 2005). Por lo tanto, las 
redes de interacción estudiadas aquí podrían estar determinadas por un desajuste de rasgos 
funcionales entre minadores de hojas y parasitoides, así como por la abundancia de especies 
(Jordanoet al. 2003; Vázquez et al. 2009a). Este patrón fue particularmente claro en el 
estrato superior de ambos bosques, donde las tasas de parasitismo fueron bajas (Figs. 2.6c, 
2.10), lo que sugiere que las interacciones neutrales (sensu Vázquez et al. 2009a) habrían 
jugado un papel más importante en la estructuración de la red de interacción minador- 
parasitoide en los estratos inferior y medio del dosel. 
Hay varias razones que podrían explicar porque la complejidad de las redes puede 




ocurren al azar. En primer lugar, es posible que los "links perdidos" en la estructura de la 
red fueron generados por efectos del muestreo que conducen a una escasa representación de 
las interacciones débiles (o raras) (Vázquez et al. 2009a, b; Olesen et al. 2010). Sin 
embargo, el tamaño de muestras foliares y el número de minas disecatadas no difieren 
sustancialmente entre los estratos del bosque (ver Métodos), lo que debería reducir las 
posibilidades de que la menor complejidad de la red en el estrato superior fue causada por 
limitaciones de muestreo (Blütghen, 2010). En segundo lugar, pueden surgir “links 
prohibidos” entre las especies de parasitoides y morfotipos de minadores (Jordano et al. 
2003; Vázquez et al. 2009a.), debido a desajustes morfológicos (ej. tamaño corporal) o de 
comportamiento que evitan que los parasitoides puedan atacar a sus potenciales presas de 
minadores (Godfray, 1994; Petchey et al. 2008; Lepänen et al. 2013). Este podría ser el 
caso del Pteromalidae sp 6, que forma grandes pupas, y sólo parasitó al minador tipo bolsa 
a pesar de ser relativamente común en ambos bosques (ver Fig. 2.8). En tercer lugar, la 
complejidad de las redes de interacción puede verse afectada por las tasas de colonización 
(Pillai et al. 2011; Fahimipour y Hein, 2014), como fue sugerido en redes de interacción 
minador de hoja- parasitoide en hábitats fragmentados (Murakami et al. 2008). Entonces es 
posible que la limitada dispersión de los parasitoides desde la hojarasca del suelo del 
bosque no sólo restrinja los niveles totales de parasitismo (Fig. 2.6c), sino también la fuerza 
y riqueza de links tróficos en el estrato superior del bosque (Figs 2.9, 2.10). Esto sugiere 
que la habilidad de dispersión diferencial de los parasitoides y la capacidad de adaptación a 
las condiciones del estrato superior pueden reforzar el rol de la identidad de las especies en 
la configuración de la topología de redes tróficas (Paniagua et al. 2009; Fahimipour y Hein, 
2014). En cuarto lugar, el hecho que los índices de las redes tróficas generalmente 
estuvieron por debajo de lo que predice el modelo nulo, destaca las limitaciones 
biogeográficas y/o filogenéticas en los rasgos funcionales de las especies disponibles, a 
partir de las cuales se ensamblan las redes de interacción (Vázquez et al. 2009a; Pillai et al. 
2011; Lepänen et al. 2013). 
Este capítulo proporciona el primer estudio que evalúa la estructura de las redes 
cuantitativas de interacción minador-parasitoide en bosques templado de Sudamérica. En 
comparación con otras redes publicadas para otros bosques (Morris et al. 2014), estas redes 
se caracterizan por su pequeño tamaño y su relativa simplicidad (Fig. 2.7). Esto podría no 
ser sorprendente, dado la naturaleza monoespecifica de los bosques de N. pumilio del Norte 
de la Patagonia que proporcionarían menos oportunidades de nicho para los insectos 
herbívoros (Lewinsohn y Roslin, 2008; Kaartinen y Roslin 2011), y para la diversificación 
de los parasitoides asociados (Lepänen et al. 2013). Además, los regímenes de temperatura 
sub-óptimas (Deutsch et al. 2008), junto con el aislamiento biogeográfico de los bosques de 
la Patagonia (Aizen y Ezcurra, 2008), pueden también contribuir a limitar la diversidad de 
insectos del dosel y la complejidad red trófica en el sistema de estudio. 
En conclusión, encontré una fuerte estructuración vertical de las redes de 
interacción minador- parasitoide que fueron albergados por N. pumilio en los bosques del 
Norte de la Patagonia andina. Las tasas de parasitismo disminuyeron con la altura del dosel, 
lo que llevó a una marcada pérdida de diversidad de interacción y complejidad de la red en 
el estrato superior del bosque. Estos resultados sugieren que la respuesta funcional de los 
parasitoides a la disponibilidad de presas y la limitada dispersión puede contribuir a la 
estratificación de las redes de interacción minador- parasitoide. Sin embargo, los atributos 




y de encuentros al azar, sino que también parece estar influenciado por desajustes de rasgos 
fenotípicos entre minadores de hojas y sus parasitoides (Vázquez et al. 2009a; Blütghen, 
2010). Este estudio sugiere que la diversidad funcional de la interacción hospedero-
parasitoide depende de los estratos más bajos del dosel, mientras que el estrato superior del 
bosque alberga la mayor parte de los insectos minadores de hojas. Por lo tanto, las acciones 
antrópicas que alteren el estrato inferior del bosquepueden tener consecuencias en las 









Impacto de la erupción del volcán Puyehue-Cordón del Caulle sobre las interacciones 
















2. Los datos de este Capítulo forman parte del trabajo: Chaneton, E. J., Mazía, N., 
Garibaldi, L. A., Chaij, J., y Kitzberger, T. (2014). Impact of volcanic ash deposition on 
foliar productivity and insect herbivory in northern Patagonia deciduous 






Las perturbaciones naturales a gran escala, tales como incendios, inundaciones, 
huracanes, tornados y erupciones volcánicas tienen efectos devastadores y de larga 
duración sobre los ecosistemas terrestres, ya que a pesar de su corta duración su legado 
puede permanecer por décadas o aún siglos (Foster at al. 1998). En general, la 
heterogeneidad espacial que generan estos eventos facilita la recuperación de diferentes 
organismos (Franklin et al. 1995; Turner et al. 1997; Dale et al. 2005). Esta perspectiva 
hace hincapié en la respuesta de corto plazo (o resiliencia) de los ecosistemas después de 
grandes perturbaciones. Las consecuencias ecológicas de estos eventos se manifiestan de 
maneras diferentes según el nivel de organización considerado. Por ejemplo a escala de 
población se pueden visualizar cambios demográficos (Suarez y Kitzberger 2008), a escala 
de comunidad se pueden visualizar cambios en la diversidad, abundancia y composición de 
especies y en la estructura de las redes tróficas (Tylianakis et al. 2007; Jiguet et al. 2011) y 
a escala de ecosistema estos eventos pueden alterar la productividad primaria, la tasa de 
descomposición y el ciclado de nutrientes (Jentsch et al. 2011). 
Las erupciones volcánicasliberan gases calientes, flujos piroclásticos, rocas, grava, 
piedra pómez, arena de diferentes tamaños y ceniza de grano fino. Esta variedad de 
materiales liberados después de la erupción de un volcán generan un mosaico heterogéneo 
en el paisaje circundante (Dale et al. 2005). En general la magnitud de sus efectos 
disminuye con la distancia al volcán (Foster et al. 1998; Turner et al. 1997). Por ejemplo, 
después de la erupción del volcán Mount St. Helens el flujo piroclástico y la lava que se 
derramó en los ecosistemas más cercanos produjeron una gran devastación que 
desencadenó la sucesión primaria y un proceso de lenta recuperación que aún hoy continúa 
(Franklin et al. 1995; Zobely Antos 1997; Fagan y Bishop 2000; Dale et al. 2005; Yang et 
al. 2011). En cambio, los ecosistemas más alejados del volcán mostraron menores daños y 
en consecuencia una recuperación más rápida (Turner et al. 1997). Aunque en general el 
impacto de las erupciones volcánicas sobre los sistemas más alejados del volcán han sido 
relativamente poco explorada (Seymour et al. 1983; Antos y Zobel 2005). Recientes 
estudios demuestran que la deposición de cenizas afectó en el corto plazo la productividad 
primaria, el consumo por herbívoros y la producción de hojarasca (Chaneton et al. 2014). 
Estos cambios a su vez pueden modificar la estructura de las redes tróficas (Tylianakis et al. 
2008).  
El impacto de la actividad volcánica en sistemas boscosos ha sido intensamente 
estudiada en los bosques del NO de USA, después de la erupción del volcán St Helen 
(Franklin et al. 1995; Zobel y Antos 1997; Fagan y Bishop 2000; Dale et al. 2005; Yang et 
al. 2011). Diversos estudios han mostrado que la caída de cenizas sobre el dosel del bosque 
afectó el crecimiento individual de los árboles y la productividad del ecosistema 
(Yamaguchi 1983; Hinckley et al. 1984; Segura et al. 1995; Biondi et al. 2003; Lawrence 
2005). El impacto sobre las comunidades de insectos dependió de las características de cada 
especie (Schowalter 2000; Marske et al. 2007), su posición trófica (Parmenter et al. 2005) 
así como del momento de la caída respecto a la fenología del insecto (Parmenter et al. 
2005; Bishop et al. 2005). Por otro lado, la caída de cenizas puede liberar a los árboles del 
consumo por insectos defoliadores (Marske et al. 2007), aumentando potencialmente el 
área foliar fotosintética y la productividad del dosel (Schowalter 2000). Recientes estudios 




que, en el corto plazo, la deposición de cenizas volcánicas después de la erupción del 
volcán Puyehue-cordón Caulle en junio de 2011 afectó negativamente la productividad 
foliar y la herbivoría por insectos del dosel del bosque (Chaneton et al. 2014). Es posible 
que los insectos que empupan en el suelo puedan quedar enterradas debajo de la capa de 
ceniza depositada (Parmenter et al. 2005; Bishop et al. 2005) y/o ser afectados por el 
impacto físico de las partículas volcánicas sobre el exoesqueleto de los insectos (Edwards 
ySchwartz 1981; Buteler et al. 2011). Sin embargo, la presencia de refugios representados 
por áreas libres de cenizas podrían sostener o aún aumentar el consumo foliar, sobre todo si 
son liberados temporalmente de sus enemigos naturales (Hunter y Price 1992; Bishop et al. 
2005). Sin embargo, pocos estudios han abordado el impacto de las perturbaciones 
volcánicas sobre las interacciones herbívoro- parasitoide en ecosistemas de bosque (Marske 
et al. 2007). 
La recuperación de un sistema ecológico después de la ocurrencia de un evento 
extremo dependerá de la “rareza” del evento en relación al conjunto de condiciones que el 
sistema ha experimentado previamente (Smith 2011). Este aspecto implica que existiría una 
“memoria ecológica” que determina que las respuestas poblacionales actuales no son ajenas 
a las respuestas históricas frente a eventos ocurridos en el pasado (Kitzberger 2012). 
Actualmente el enfoque metodológico para estudiar las respuestas ecológicas de los 
ecosistemas a los eventos extremos es muy discutido. En primer lugar existe un sesgo en 
relación al sistema de estudio, mientras que en bosques las aproximaciones metodológicas 
son principalmente de carácter observacional, los experimentos manipulativos son más 
frecuentes en sistemas herbáceos (Kitzberger 2012). Una de las principales críticas a los 
experimentos manipulativos en comunidades herbáceas artificialmente ensambladas, es que 
dada su naturaleza presentan baja complejidad y extensión espacial. Además estos sistemas 
artificiales no pueden incorporar el efecto del legado histórico del sistema en la respuesta 
ecológica, ya que la historia de un sistema es mas difícil de manipular (Kitzberger 2012). 
Por estas razones, las aproximaciones múltiples (observacionales, experimentos 
manipulativos a campo y en condiciones controladas) constituyen la mejor herramienta 
para el estudio de las respuestas ecológicas de los ecosistemas a eventos extremos.  
La erupción del complejo volcánico Puyehue Cordón-Caulle (en adelante VPCC) 
ocurrido en junio del 2011 depositó 950 millones de toneladas de cenizas en la Patagonia 
Argentina, creando una capa de cenizas de espesor variable. Las cenizas eran ricas en 
dióxido de silicio (SiO2) y óxido de aluminio (Al2O3), dos compuestos con alto potencial 
insecticida (Bermúdez y Delpino 2011; Buteler et al. 2011). Estas partículas de vidrio 
volcánico tienen bordes afilados, irregulares y altos potencial abrasivo (Bermúdez y 
Delpino 2011), que pueden ser letales para los insectos (Edwardsy Schwartz 1981). Si bien 
los estudios experimentales confirmaron que las cenizas del VPCC afectaron negativamente 
la supervivencia y el comportamiento de varios taxones de insectos (Buteler at al. 2014; 
Morales et al. 2014; Chaneton et al. 2014), el efecto de la deposición de ceniza sobre las 
interacciones herbívoro-parasitoide no ha sido investigado en paisajes naturales. En este 
estudio, examiné el impacto de la caída de ceniza volcánica sobre la interacción herbívoro- 
parasitoide después de la erupción del VPCC en bosques de Nothofagus pumilio del norte 
de la Patagonia, Argentina. El vulcanismo ha sido parte integral de la historia geológica de 
los paisajes subantárticos andinos durante el Holoceno. La región ha sido afectada en varias 
ocasiones por grandes erupciones volcánicas que dieron forma a la dinámica de los bosques 




embargo, el evento de junio del 2011 fue el de mayor registro (Bermúdez y Delpino 2011). 
Varios cientos de millones de toneladas de tefra volcánica se dispersaron sobre ~ 250.000 
km
2 
a lo largo de un gradiente de oeste a este (Gaitán et al. 2011). A través de este 
gradiente, existió una notable disminución en el tamaño de las partículas de cenizas 
depositadas así como en el espesor de la capa de cenizas. Por lo tanto la intensidad de la 
perturbación cambió a través del gradiente 
El objetivo de este capítulo es evaluar el impacto de la caída de cenizas volcánicas y 
la recuperación del daño foliar por insectos minadores de hojas y sus parasitoides a través 
de los estratos verticales del bosque (plantas pequeñas, renovales y árboles adultos). El 
estudio se desarrolló en dos bosques de Nothofagus pumilio que fueron diferencialmente 
afectados por la caída de cenizas volcánicas.  
Mis hipótesis de trabajo sostienen:  
1- La acumulación de cenizas volcánicas en el suelo del bosque afecta la herbivoría 
por insectos y la tasa de parasitismo sobre los minadores de hojas. Por lo tanto se 
espera una disminución del daño foliar y de la tasa de parasitismo respecto a los 
niveles pre-erupción, esta diferencia (pre-post erupción) será mayor en el bosque 
que recibió mayor cantidad de cenizas. 
2- La deposición de cenizas volcánicas tendrá un impacto diferencial sobre las 
interacciones tróficas (minador- parasitoide) según el estrato vertical del bosque 
considerado. Por lo tanto, la abundancia de insectos será más afectada en el estrato 
inferior del bosque debido a que los árboles podrían quedar parcialmente 
enterrados bajo las cenizas volcánicas haciendo que la disponibilidad de follaje 
para los insectos disminuya. 
3- El impacto de la caída de cenizas sobre los insectos minadores y sus parasitoides 
varía según la cantidad de cenizas depositadas después de la erupción. Se predice 
que los bosques que recibieron mayor cantidad de cenizas serán más afectados y su 
recuperación será más lenta que la de aquellos bosques que recibieron menor 
cantidad de cenizas volcánicas. 
 Para poner a prueba estas hipótesis utilicé datos de folivoría y de parasitismo 
tomados un año antes (Cap. II) y tres años después de la erupción del VPCC. La base de 
datos correspondiente a la estación de crecimiento de enero del 2011 (pre-volcán) me sirvió 
como línea base de referencia que indica los niveles basales de herbivoría y parasitismo en 
los bosques estudiados (Smith 2011). Durante tres años posteriores a la erupción del volcán 
(año 2012, 2013 y 2014) evalué la folivoría por insectos minadores de hojas y la tasa de 
parasitismo. Este conjunto de datos me permitió evaluar el impacto inmediato de la 
erupción del volcán así como la recuperación funcional de las interacciones tróficas 
herbívoro- parasitoide en estos bosques. 
 
3.2. Materiales y Métodos 
3.2.1. Sitio de estudio: 
Seleccioné dos bosques monoespecíficos de N. pumilio que debido a su posición 




de estudio se encuentran en Paso Córdoba y Valle del Challhuaco (en adelante, PC y CH, 
respectivamente, Fig. 3.1). Los vientos dominantes generaron una dispersión de las cenizas 
volcánicas superpuesta con el gradiente regional de precipitación oeste- este. Los bosques 
húmedos situados al norte del lago Nahuel Huapi recibieron cientos de toneladas de 
partículas gruesas, mientras que los sitios localizados hacia el este recibieron diferentes 
cantidades de ceniza de grano fino (Bermúdez y Delpino 2011). El espesor de la capa de 
cenizasque recibieron los bosques seleccionados fue de >10 cm y <1 cm en PC y CH, 
respectivamente, mientras queel bosque de PC recibió cenizas de partículas mas finas que 
el bosque de CH (observación personal). Las cenizas cayeron una vez finalizada la 
temporada de crecimiento 2010-2011, por lo cual la hojarasca producida en condiciones 
“normales” de herbivoría y los insectos que pasan el invierno como pupa en el suelo del 
bosque quedaron enterrados bajo las cenizas. Las ramas de hojas de los árboles fueron 
recubiertas por una fina capa de ceniza en el sitio de PC. Por otro lado, la redistribución de 
partículas de cenizas por las tormentas de viento es un proceso muy activo en el área más 
seca de PC. Por el contrario, en el bosque de CH, el sotobosque dominado por el lirio 
nativo Alstroemeria aurea permanecía inalterado, y las ramas de hojas del árbol eran en 
gran parte libres de las cenizas volcánicas (Fig. 3.2). 
Las características del área y sitios de estudio seleccionados, así como el diseño del 
muestreo de hojas, la estimación del daño foliar por minadores, frecuencia de daño y la tasa 
de parasitismo de insectos minadores de hojas fueron descriptos en el capítulo II. 
 
 
Fig. 3.1. Ubicación geográfica de los sitios de estudio en el NO de la Patagonia, Argentina. 
Las isolíneas indican niveles de grosor de los depósitos de cenizas obtenidos por 
interpolación regional (tomado de Gaitán et al. 2011). Nótese que el grosor de la capa de 
cenizas depositada en los sitios de estudio puede diferir de la esperada según el mapa, 
debido a efectos locales de la elevación y la configución del paisaje. En verde claro se 









Fig. 3.2. Imagen de los sitios de estudio. Izquierda, Paso Córdoba (PC), derecha, Valle del 
Challhuaco (CH) antes (pre-volcán) y después (post-volcán) de la erupción del VPCC. El 
espesor de la capa de cenizas medido en enero de 2012 fue > 10 cm y < 1 cm en PC y CH, 
respectivamente.  
 
3.2.2. Diseño del análisis empleado 
Para examinar los efectos de la caída de cenizas volcánicas sobre las interacciones 
herbívoro-parasitoide en los bosques de N. pumilio emplee dos tipos de análisis:  
Análisis espacial: Comparé dos bosques de N. pumilio que fueron diferencialmente 
afectados por el evento volcánico debido a su posición geográfica. El bosque de Challhuaco 
que recibió escasa cantidad de cenizas volcánicas se empleó como control. Un análisis 
similar fue empleado después de la erupción St. Helens (Dale et al. 2005). Los datos de 
herbivoría por insectos del dosel y la tasa de parasitismo sobre los minadores de hojas que 
fueron registrados en el año previo a la erupción del volcán fue tomado como la línea de 
base y me permitió evaluar la magnitud del efecto Análisis temporal: Evalué la dinámica de 
la herbivoría por insectos y parasitismo pre y post-erupción. La existencia de datos previos 
a la erupción proporciona una condición de “línea de base” contra la cual los registros 
posteriores a la erupción se comparan (Smith 2011; Kitzberger 2012). Este enfoque se 
centra en el análisis de la dinámica de la recuperación de las interacciones tróficas post 
volcán. Este análisis presenta algunas limitaciones que son inherentes a este tipo de 
estudios ya que debido a la naturaleza del evento no existen réplicas ni es posible analizar 
los factores covariantes, por lo tanto la causalidad no puede ser estrictamente invocada y la 
interpretación de los resultados debe ser tomada con precaución. 
 
3.2.3. Análisis estadístico 
Para evaluar el efecto de la deposición de cenizas volcánicas sobre los niveles de 
folivoría y tasa de parasitismo sobre insectos minadores de hojas, utilicé un ANOVA 
multifactorial implementado en el módulo de Modelos Lineales Generales (GLM) de 
STATISTICA (Statsoft Inc. 2007) con suma de cuadrados Tipo-III. Por otro lado, realicé 
Pre - volcán Post - volcán Pre - volcán Post - volcán 
Valle del Chall huaco Paso Córdoba 




test de significancia para comparaciones planeadas entre las variables (Statsoft Inc. 2007). 
Los promedios y errores estándar se calcularon promediando los valores de todos los 
individuos para cada estrato, sitio y año. Para el análisis espacial y temporal de daño foliar 
por insectos minadores y la tasa de parasitismo, se utilizaron datos de un año previo a la 
erupción del VPCC (2011) y tres años posteriores (2012, 2013 y 2014) para cada estrato y 
sitio forestal. En cada año de muestreo, los valores de daño y tasa de parasitismo obtenidos 
fueron tomados del promedio de diez árboles por estrato y sitio (n = 10 
árboles/estrato/sitio). En este caso, no se realizaron análisis de medidas repetidas ya que los 
árboles muestreados en los bosques fueron tomados al azar para cada censo anual. Para 
modelar varianzas heterogéneas, y cumplir con los supuestos del ANOVA los datos fueron 




3.3.1. Daño foliar por insectos minadores de hojas 
Antes de la erupción del volcán (año 2011), el daño foliar por insectos minadores de 
hojas difirió entre sitios, la herbivoría por minadores de hojas fueron en promedio 25 % 
mayor en el bosque de PC que en el bosque CH (F1 = 24.67, P< 0.0001), aunque no difirió 
entre los estratos verticales del bosque (F2= 1.29, P< 0.28; Figs. 3.3 a y b). En PC 
dominaron los minadores tipo bolsa (en su mayoría Hymenoptera: Tenthredinidae), 
mientras que en el bosque de CH dominaron los minadores de tipo lineal (Lepidoptera: 
Gellechiidae; Figs.3.3 c y d, respectivamente). 
Luego de la caída de cenizas volcánicas, la frecuencia de daño por minadores 
cambió entre años y dependió del sitio (Cuadro 3.1; figs.3.3 a y b). En PC, los niveles de 
herbivoría por minadores inmediatamente después de la erupción (año 2012) cayeron 95%, 
(F1= 243.3, P< 0.001), mientras que en el último año (2014) la incidencia de minadores se 
recuperó alcanzando valores cercanos al 50 % (F1= 132, P< 0.0001; Fig. 3.3 a). En cambio, 
si bien en CH la frecuencia de daño por minadores osciló entre años, no mostró una 
relación evidente con la erupción (P> 0.15; Fig. 3.3 b). La variación en la frecuencia de 
daño por minadores entre estratos forestales varió según el año (Cuadro 3.1, Figs. 3.3 a y 
b). A pesar de la falta de interacción entre sitio, años y estratos (Cuadro 3.1), esa tendencia 
podría explicarse por las fluctuaciones anuales de daño ocurridas en los estratos inferiores e 
intermedio en el bosque de CH (Fig. 3.3 b), mientras que en el bosque de PC el nivel de 
herbivoría entre los diferentes estratos verticales no mostró variación (Cuadro 3.1, Fig. 3.3 
a).La dinámica post-erupción involucró cambios en la abundancia relativa de los distintos 
insectos minadores (Fig. 3.3 c y d). En PC el minador tipo bolsa pasó de ser el gremio 
dominante a quedar por debajo de los niveles de herbivoría del minador lineal (P< 0.001, 
Fig. 3.3c). En cambio, en CH el minador lineal siguió siendo dominante aunque con fuertes 
variaciones entre años (P< 0.0001; Fig. 3.3 d). 
El área foliar dañada por minadores fluctuó entre años y sitio (Cuadro 3.1, Fig. 3.4). 
En PC el daño se redujo luego de la caída de cenizas volcánicas (P< 0.0001, Fig. 3.4 a), 
mientras que en CH tendió a aumentar en relación a los niveles previos al evento (P< 
0.0001, Fig. 3.4 b). Esta última respuesta fue impulsada por el aumento de la frecuencia de 




las diferencias existentes en la herbivoría entre sitios de bosques se invirtieron después del 
evento volcánico (Cuadro 3.1, Fig. 3.4). Por otro lado, el área foliar dañada varió entre 
estratos forestales, sitio y años (Cuadro 3.1, Fig. 3.4). Curiosamente, en PC el estrato 
inferior y superior del bosque fueron los más afectados luego de la caída de cenizas 
volcánicas (P< 0.0001, P< 0.002; respectivamente), aunque tuvieron una rápida 
recuperación luego de tres años pasado el evento (P> 0.05, Fig. 3.4 a). Sin embargo, el área 
foliar dañada en el estrato intermedio del bosque no mostró cambios significativos 
(P>0.05, Fig. 3.4 a). Si bien en CH el área foliar dañada fluctuó entre años no mostró 
cambios entre los diferentes estratos del bosque (P> 0.05, Fig. 4.3 b). 
 
Cuadro 3.1. Análisis multifactorial para los efectos de cenizas volcánicas sobre frecuencia 
de daño (FDM), área foliar dañada (AFD) y tasa de parasitismo sobre minadores de hojas 
endos sitios de bosques de Nothofaguspumilios (Paso Córdoba y Valle del Challhuaco) y 
estratos vertical (superior, medio, inferior). Los efectos significativos se muestran en 
negrita P< 0.05. 
 
FDM AFD  Parasitismo  
 
gl F P Gl F P gl F P 
Año (A) 3 84,27 <0,0001 3 32,5 <0,0001 3 12,17 <0,0001 
Sitio (S) 1 43,01 <0,0001 1 21,83 <0,0001 1 7,8 0,006 
Estrato (E) 2 2,59 0.07 2 3.62 0,03 2 0,53 0.6 
S x A 3 88,7 <0,0001 3 90,58 <0,0001 3 14,28 <0,0001 
S x E 2 0,4 0.66 2 0,14 0.86 2 0,6 0.55 
A x E 6 2,5 0,02 6 6.26 <0,0001 6 4,21 <0,001 











Fig. 3.3. Impacto de la deposición de cenizas volcánica sobre la frecuencia de daño por 
minadores % (FDM) en dos bosques de Nothofaguspumilios: Paso Córdoba y Valle del 
Challhuaco según: a y b) el estrato vertical del bosque (Superior, Medio, Inferior) y c y d) 
morfotipo de minador (Bolsa, Galería, Lineal) previo a la erupción del volcán (año 2011) y 
tres años posteriores a la erupción (2012, 2013 y 2014). 
 
 
Fig. 3.4. Área foliar dañada por insectos minadores de hojas % (AFD) en dos bosques de 
Nothofagus pumilios: a) Paso Córdoba y b) Valle del Challhuaco según el estrato vertical 
del bosque (Superior, Medio, Inferior) previo a la erupción del volcán (año 2011) y tres 










































































3.3.2 Tasa de parasitismo 
La tasa de parasitismo sobre insectos minadores de hojas difirió marginalmente 
entre sitios antes de la erupción volcánica (F1 = 4.16, P =0.046), los bosques de PC 
registraron en promedio (tres estratos) más del 9 % de la tasa de parasitismo total, mientras 
que el bosque de CH no superó el 6 % (Figs. 3.5 a y b, respectivamente). Sin embargo, el 
nivel de parasitismo cambió según el estrato vertical del bosque (F2 = 8.02, P< 0.001). Para 
ambos sitios de estudio, los estratos inferiores tuvieron en promedio más del doble de la 
tasa de parasitismo que los valores registrados en los estratos medios y superiores del dosel 
(Figs. 3.5 a y b). 
Luego de la erupción del volcán, la tasa de parasitismo se redujo aunque dependió 
del sitio (Cuadro 3.1, Fig. 3.5). En PC los niveles de parasitismo post-erupción (2012) 
cayeron más del 70 % (P <0.0001) mientras que en CH el parasitismo no varió 
significativamente (P> 0.05, Figs. 3.5 a y b). En PC, luego de tres años posteriores a la 
erupción, la tasa de parasitismo promedio (tres estratos) se recuperó y alcanzó el nivel pre-
erupción (P> 0.05, Fig. 3.5 a). Por otro lado, la tasa de parasitismo fluctuó entre años y 
estratos (Cuadro 3.1, Fig. 3.5). La tasa de parasitismo en el estrato inferior y superior del 
bosque fueron los más afectados luego de la caída de cenizas volcánicas (P< 0.001), 
mientras que el estrato medio no mostró variación (P> 0.5, Fig. 3.5 a y b). Sin embargo, el 
nivel de parasitismo en el estrato inferior del bosque no logró recuperarse luego de tres 
años pasado el evento volcánico (P<0.02), mientras que el estrato superior registró valores 
por encima a los niveles previos a la erupción (P< 0.01; Figs. 3.5 a y b). La dinámica post-
erupción en PC registró un aumento relativo de la tasa de parasitismo sobre los insectos 
minadores lineales (P< 0.001) mientras que en CH los minadores tipo bolsa fueron los más 



































Fig. 3.5. Impacto de la deposición de cenizas volcánica sobre la tasa de parasitismo en 
insectos minadores de hojas en dos bosques de Nothofagus pumilios: Paso Córdoba y Valle 
del Challhuaco: a y b) según el estrato vertical del bosque (superior, medio, inferior) y c y 
d) según morfotipo de minador (Bolsa, Galería, Lineal) previo a la erupción del volcán (año 




Los resultados de este capítulo sugieren un marcado efecto de la deposición de 
cenizas volcánicas sobre la actividad de los insectos del dosel y sobre las interacciones 
herbívoro-parasitoide en los bosques de N. pumilio afectados por la erupción del VPCC. La 
herbivoría por minadores de hojas disminuyó luego de la deposición de cenizas volcánicas 
en el bosque de PC (Fig. 3.3) que recibió mayor cantidad de cenizas y más fina que el 
bosque de CH. El nivel trófico de los parasitoides respondió en directa relación con el 
impacto del disturbio sobre la disponibilidad de sus presas. No obstante, los parasitoides 
mostraron mayor resiliencia que los insectos defoliadores, ya que luego de dos años 
ocurrido el evento la tasa de parasitismo promedio aumentó respecto al nivel pre-erupción 
(Fig. 3.5 a), mientras que los minadores se mantuvieron por debajo de los valores 
promedios previo a la erupción (Fig. 3.3 a). 
Los niveles de daño foliar en PC durante la estación de crecimiento 2011-2012 
cayeron fuera del rango histórico de variación interanual registrada antes de la erupción 
volcánica (año 1998-2010: media ± ES: 9,8 ± 0,51; Mazía et al. 2009; Chaneton et al. 
2014). El área foliar dañada por insectos minadores en los bosques de N. pumilio puede 
variar sustancialmente entre años, lo que refleja la influencia de las fluctuaciones del clima 
en los principales gremios de alimentación (Mazía et al. 2004, 2009; Paritsis y Veblen 
2011). Sin embargo, la disminución de la folivoría por insectos minadores luego de la 
erupción volcánica fue más pronunciada que los valores más bajos observado durante un 
período relativamente frío (año 2007-2008, Mazía et al. 2009). La comparación del daño 
foliar entre los bosques de PC y CH sugiere que la deposición de cenizas volcánicas sobre 
las poblaciones de insectos pareciera ejercer un efecto equivalente a la aplicación de un 
insecticida de amplio espectro. Estudios recientes, mostraron el efecto insecticida 
provocado por la deposición de cenizas volcánicas provenientes de la misma erupción. En 
particular, Chaneton et al (2014) encontraron que el daño foliar por insectos en Bosque de 































N. pumilio se redujo abruptamente luego de la caída de cenizas volcánicas y que el impacto 
fue más severo en el bosque seco que el humedo, donde los niveles endémicos de 
herbivoría son más elevados. Loa autores argumentan que la deposición de ceniza 
volcánicas parecía ejercer un efecto insecticida de amplio espectro a gran escala sobre los 
herbívoros del dosel forestal. Por otro lado. Buteler et al. (2011, 2014) encontraron que las 
cenizas de partículas finas afectó negativamente las poblaciones de insectos de 
Oryzaephilus surinamensis L., Tribolium castaneum (Herbst) y Sitophilus oryzae L. en 
condiciones de laboratorio. Sus resultados sugieren que la mortandad de insectos fue 
conducida principalmente por la adhesión de las partículas de cenizas sobre la cutícula y 
que las mismas resultaron toxicas para estas especies. Por otro lado, Morales at al. (2014) 
encontraron que las cenizas volcánicas tuvieron efectos perjudiciales sobre las interacciones 
tróficas. Los autores observaron que con el aumento en el espesor de la capa de cenizas 
existió una consistente disminución en la abundancia y riqueza de abejas así como en las 
interacciones planta-polinizador. Además, Martínez et al. 2013, encontaron que abejas de 
Apis mellifera fueron afectadas por el depósito de cenizas, reduciendo su supervivencia, lo 
que indica que no existe un mecanismo para prevenir la ingestión de alimentos 
contaminados con cenizas. Finalmente, poblaciones de la avispa invasora Vespula spp. 
fueron completamente devastadas en áreas donde el espesor de ceniza era > 3 cm 
(Masciocchi et al. 2013). 
Los datos registrados luego de tres años después de la erupción revelaron un patrón 
diferencial para la recuperación temprana de la herbivoría de insectos minadores de hojas y 
los parasitoides en los sitios de estudio. En PC, el daño foliar en el año 2014 aumentó con 
respecto al primer año después de la erupción, aunque se mantuvo muy por debajo de los 
valores promedios previo a la erupción (Fig. 3.3 a). Los parasitoides mostraron el mismo 
patrón que sus presas aunque recuperaron los niveles de parasitismo pre-volcán luego de 
dos años ocurrido el evento (Fig. 3.5 a). En cambio, si bien en CH el daño por minadores y 
la tasa de parasitismo oscilaron entre años, no mostró una relación evidente con la erupción. 
No está claro si los insectos pudieron recolonizar el follaje a partir de refugios locales o por 
la inmigración desde otros parches de bosque menos afectados por la caída de cenizas. 
Posiblemente, las larvas de insectos minadores y los parasitoides que sobrevivieron a la 
perturbación inicial pudieron haber empupado en micrositios sin cenizas, antes de la nueva 
caída de hojarasca que comenzó a acumularse en el otoño de 2012. Además, la 
recuperación de los niveles de herbivoría de insectos pudo haber sido también facilitado por 
una relajación de los controles por aves insectívoras (Butcher, 1981; Arendt et al. 1999; 
Hilton et al. 2003). 
La frecuencia de daño foliar por minadores no varió entre estratos forestales luego 
de la caída de cenizas volcánicas. Sin embargo, la proporción de área foliar consumida cayó 
abruptamente para los estratos inferiores y superiores del bosque de PC, mientras que los 
estratos medios no mostraron variación respecto a los niveles iniciales (Fig. 3.4 a). La tasa 
de parasitismo mostró el mismo patrón que el consumo foliar (Fig. 3.5 a). En cambio, en el 
bosque de CH el área foliar dañada no mostró cambios entre los diferentes estratos del 
bosque (Fig. 4.3 b). Estos resultados son coincidentes, en parte, con lo planteado en la 
hipótesis 3 que postula que la deposición de cenizas volcánicas tendrá un impacto mayor 
sobre las poblaciones de insectos en el estrato inferior del bosque. Por un lado, los árboles 
que ocupan el estrato inferior del bosque (<1m altura) pudieron haber sido más afectados 




del suelo pudieron haber quedado parcialmente enterradas bajo las cenizas. Por otro lado, 
las partículas de cenizas en el aire también pudieron haber alterado los patrones de vuelo de 
los insectos y por lo tanto la interacción presa-parasitoide a medida que aumenta la altura 
del dosel (Woyke y Gąbka 2011). En este sentido la presencia de refugios localizados en el 
estrato medio del bosque podría haber sido decisivo para sostener la recuperación de la tasa 
de parasitismo. Este aspecto podría haber sido más relevante en el bosque de PC debido a 
que se encuentra en una etapa de activa regeneración que favorece la presencia de refugios 
debido a la gran cantidad de troncos y ramas de árboles caídos. Esto pudo haber contribuido 
a evitar el contacto directo de los insectos con las cenizas del bosque. 
La susceptibilidad de los insectos al efecto de las cenizas puede variar entre 
diferentes taxones (Klostermeyer et al. 1981; Shanks y Chase, 1981; Brown y Hussain, 
1981, Buteler et al. 2011). Es decir, que las comunidades de insectos herbívoros podrían 
sufrir una drástica reducción en el número de individuos en el corto plazo, mientras que en 
el mediano y largo plazo podría verse alterada la composición o la abundancia relativa por 
la pérdida de poblaciones de especies más susceptibles al efecto nocivo de las cenizas. Este 
fenómeno puede ser acompañado por el aumento en la abundancia de las poblaciones de 
especies más tolerantes (Buteler et al. 2011). Muchas de esas respuestas podrían deberse a 
rasgos morfológicos, fisiológicos, comportamentales y de historia de vida que parecen 
importantes para determinar distintas respuestas de las especies a los efectos del 
vulcanismo (Marske et al. 2007; Pietrantuono et al. 2014; Elizalde 2014). Mis resultados 
muestran que en PC, luego de la caída de cenizas volcánicas, el minador tipo bolsa fue más 
susceptible a la deposición de cenizas volcánicas. Posiblemente esta susceptibilidad 
diferencial contribuyó a que después de la erupción el minador lineal sea el morfotipo 
dominante, este resultado también sugiere interacciones de competencia entre ambos 
morfotipos especialmente considerando que en el año 2014 el minador lineal registró 
valores de herbivoría superiores que los registrados previos a la erupción (Fig. 3.3 c).  
En conclusión, se ha documentado cambios importantes en la herbivoría por 
insectos y la tasa de parasitismo en los bosques de N. pumilio afectados por la deposición 
de ceniza volcánica tras la reciente erupción del VPCC. Las diferencias encontradas entre 
ambos sitios de estudio, revela que dependiendo de las características de las cenizas (en 
este caso, cantidad y tamaño de partículas) los eventos volcánicos imponen diferentes 
intensidades de estrés sobre los organismos y procesos ecológicos en los que están 
involucrados. Los cambios en la supervivencia y el comportamiento de los insectos después 
de las erupciones volcánicas han sido registrados previamente (Marske et al. 2007; Woyke 
y Gąbka 2011). En general, los mecanismos subyacentes a este efecto son una disminución 
de la supervivencia que en su mayoría están relacionados con la naturaleza higroscópica y 
efecto abrasivo de las partículas volcánicas, que altera los tejidos, sistemas vitales 
(Klostermeyer et al. 1981) y procesos tales como la respiración y la digestión (Wille y 
Fuentes 1975). Se puede concluir que las cenizas volcánicas provenientes de VPCC 
actuaron como un insecticida natural a escala regional, reduciendo la abundancia de 
insectos, el consumo foliar y las interacciones herbívoro-parasitoide, ya que estos efectos 
fueron extendidos ~100 km de la zona de erupción. Sin embargo, la capacidad de 
recuperación del sistema luego de ocurrido el evento volcánico podría destacar la influencia 
de la historia del sistema que a través de la denominada “memoria ecológica” (Smith 2011) 
le permitiría recuperarse después de este evento extremo. Como mencioné anteriormente, el 




andina, donde la región ha sido afectada en numerosas ocasiones por grandes erupciones 
volcánicas que dieron forma a la dinámica de los bosques de Nothofagus (Veblen, 1985). 
Por lo tanto, la resiliencia de este sistema, podría estar fuertemente relacionado con la 
historia del pasado, que determina que las respuestas poblacionales actuales no sean ajenas 
a las respuestas históricas frente a eventos ocurridos en el pasado (Kitzberger 2012). De 
todos modos, estos resultados ponen de manifiesto la necesidad de examinar más a fondo 
cómo los eventos volcánicos a gran escala influyen en el funcionamiento del ecosistema en 









Efecto de la fertilización y la sequía sobre la herbivoría por insectos y la 








Una de de las preguntas centrales en ecología de comunidades es en qué medida las 
poblaciones de consumidores herbívoros están limitadas por controles ascendentes (por ej. 
calidad de la planta hospedante) y descendentes (por ej. parasitoides, pájaros). La teoría 
clásica de redes tróficas (Oksanen et al.1981) propone que el aumento en la cantidad y 
calidad del alimento es un factor que podría afectar de manera directa la abundancia de los 
consumidores e indirectamente la de sus enemigos naturales. Esta teoría predice que la 
fuerza de las cascadas tróficas aumenta mientras las limitaciones abióticas para las plantas 
y para la biomasa de herbívoros se debilitan (Oksanen et al. 1981, Leibold et al. 1997, 
Richards and Coley 2007). En general, se ha demostrado que la magnitud de los efectos de 
la planta hospedante sobre los niveles tróficos superiores aumenta con la disponibilidad de 
recursos (Hunter and Price 1992, Leibold et al. 1997, Hunter, 2001; Shurin et al. 2002, 
Denno et al. 2002). Además existe evidencia experimental que demuestra que la 
fertilización tiene un efecto positivo sobre la abundancia de insectos (Sipura 1999; Fagan et 
al. 2002; Woods et al. 2002, Forkner and Hunter 2000, Kagata and Ohgushi 2002, Marquis 
et al. 2002, Gruner 2004, Cornelissen y Stiling 2006, Garibaldiet al. 2010) y sobre la 
magnitud del control por pájaros y parasitoides (Stilling y Rossi 1997, Hartvigsen et al. 
1995, Karowe and Schoonhoven 1992, Harvey et al. 2003).  
El nitrógeno (N) es uno de los principales nutrientes que limita la producción 
primaria en sistemas terrestres (Vitousek y Howarth 1991), y puede ser uno de los recursos 
críticos que sustentan los gradientes de productividad para los insectos herbívoros (Mattson 
1980, White 1984, Ritchie y Tilman 1993, Ritchie y Olff 1999). Más específicamente, los 
insectos herbívoros están limitados en mayor medida por sus enemigos naturales en 
ambientes ricos en recursos pero pueden responder a la adición de N con mayor fuerza en 
ambientes pobres en recursos (Stiling y Rossi 1997, Fraser y Grime 1998). Esto es debido a 
que en ambientes pobres en recursos la calidad del alimento y la producción primaria serían 
insuficiente para sostener el crecimiento de las poblaciones de insectos y la de sus 
enemigos naturales. Por el contrario, en ambientes ricos en recursos la magnitud del control 
descendente aumentaría ya que la mayor calidad del alimento y la productividad de estos 
sistemas podrían sostener un mayor tamaño de las poblaciones de insectos y de enemigos 
naturales (Stiling y Rossi 1997, Fraser y Grime 1998). 
En condiciones de estrés abiótico (por ej. estrés hídrico) las interacciones tróficas 
pueden cambiar debido a la reducción de las poblaciones de herbívoros a densidades tales 
que ni la cantidad ni la calidad del alimento ni tampoco la de sus enemigos naturales 
controlen los niveles de herbivoría (Kingsolver 1989, Dunson y Travis 1991, Hunter et al. 
1997, Hunter y Price 1998). Por ejemplo, varios estudios han mostrado que excesos de 
lluvia o severas sequía en sistemas boscosos reducen la actividad de los insectos herbívoros 
y el control que ejercen sus enemigos naturales (Mattson y Haack 1987; Ritchie 2000; 
Ovadia y Schmitz 2004; Preisser y Strong 2004; Morecroft et al. 2004, Mazía et al. 
2009).Spiller y Schoener (2008) propusieron que las fuerzas de arriba hacia abajo o 
descendentes serían máximas a niveles intermedios de precipitación aunque su efecto 
podría depender del tipo de gremio de insectos (Larsson 1989). Contrariamente, diversos 
autores sugieren que la abundancia de insectos herbívoros aumenta bajo condiciones de 
estrés hídrico debido a un aumento en la disponibilidad en nitrógeno foliar (White 1974, 




La identidad y la historia de vida de los diferentes insectos herbívoros podría ser 
una variable importante en determinar los principales controles de la abundancia y 
actividad de los insectos herbívoros (Forkner y Hunter 2000; Denno et al. 2002; Monn y 
Stiling 2002). Por ejemplo, gremios de insectos con diferente modo de alimentación 
podrían estar diferencialmente limitados por la calidad y/o cantidad del alimento según la 
disponibilidad del recurso que consumen y a su vez podrían ser también diferencialmente 
vulnerables frente a sus enemigos naturales (Ritchie 2000). Por ejemplo, Forkner y Hunter 
(2000) demostraron en sistemas boscosos que las fuerzas ascendentes, a través de la calidad 
de la planta hospedante, fueron el principal control de insectos lepidópteros y de sus 
enemigos naturales, mientras que la magnitud de los efectos descendentes, a través de los 
pájaros insectívoros, dependió del gremio de insecto considerado.  
El impacto de los cambios en el crecimiento de las plantas y / o en la calidad de los 
tejidos que resultan de cambios en la disponibilidad de nutrientes y en las condiciones 
abióticas pueden variar con el gremio de insecto considerado y por lo tanto sobre las 
interacciones tri-tróficas (Leibold et al. 1997, Forkner y Hunter 2000, Boyer et al. 2003). 
En general, hay más evidencia científica que documenta el efecto de la disponibilidad de 
recursos y estrés abiótico por sequía sobre el funcionamiento de las cascadas tróficas 
controladas por pájaros (Gruner 2004; Mazía et al. 2009) que sobre el funcionamiento de 
las cascadas tróficas controladas por parasitoides (Stilling y Moon 2005; Memmot et al. 
2001). Es posible que esta mayor evidencia científica se deba a la facilidad de excluir 
vertebrados de mayor tamaño (ej: pájaros) que a invertebrados de menor tamaño corporal 
(parasitoides). Sin embargo, el parasitismo representa un control descendente significativo 
sobre la población de insectos herbívoros, y este efecto puede ser aún mayor que el impacto 
de los vertebrados o patógenos (Hawkins et al. 1997). 
El objetivo de este capítulo es evaluar el efecto de la adición de nitrógeno (N) y el 
efecto de un evento de sequía sobre los niveles de herbivoría por insectos defoliadores y la 
tasa de parasitismo que experimentan los insectos minadores de hojas en renovales de 
Nothofagus pumilio del norte de la Patagonia. Mis hipótesis de trabajo sostienen: 
1- La adición de N aplicada a renovales de Nothofagus pumilio aumenta la magnitud del 
daño foliar por diferentes gremios de insectos fitófagos,a través de modificar la biomasa y 
calidad foliar. Por lo tanto, la biomasa y calidad foliar será mayor en plantas fertilizadas 
que a su vez sostendrán los mayores niveles de daño foliar.  
2- La fertilización con N sobre los renovales de Nothofagus pumilio tiene un efecto 
positivo sobre la abundancia y actividad de insectos minadores de hojas y sobre la de sus 
enemigos naturales. Por lo tanto la tasa de parasitismo sobre los minadores de hojas será 
mayor en las plantas fertilizadas. 
3- El estrés por sequía afecta la magnitud del daño foliar por insectos y sus enemigos 
naturales a través de modificar la biomasa y calidad foliar. Se espera que la severa sequía 
ocurrida sobre renovales de Nothofagus pumilio reduzca el daño foliar por insectos 







4.2. Materiales y Métodos 
4.2.1. Sitio de estudio 
El estudio se realizó en un bosque deciduo monoespecifico de Nothofagus pumilio 
(lenga) localizado a 1050 m s.n.m en el Valle del Challhuaco (41°15' S, 71°17'O, ver cap. 
II, Fig. 2.1). El experimento se llevó a cabo durante la estación de crecimiento: octubre a 
marzo 2013- 2014 y 2014- 2015 (en adelante 2014 y 2015, respectivamente). Las 
temperaturas medias anuales registradas fueron de 8.6 ºC y 9.1 ºC para el 2014 y 2015, 
respectivamente (Media histórica 2005-2015 ± DE: 8.5 ± 0.87 ºC, Aeropuerto de 
Bariloche).La precipitación media anual fue de 1005 mm y 1067 mm, para el año 2014 y 
2015, respectivamente. Durante el verano del segundo año del experimento existió una 
severa sequía, la precipitación ocurrida en el trimestre enero a marzo del 2015 fue de 22 
mm mientras que el año anterior fue de 125 mm (Media 2005-2015: 140 mm, DE= 36 
mm). Las temperatura promedio durante enero a marzo fueron de 13.9 ºC y 13 ºC para el 
año 2014 y 2015 respectivamente, cercano al promedio de largo plazo (14.5 ºC, DE= 
0.6ºC). 
 
4.2.2. Diseño del experimento 
En enero de 2013, se delimitaron 8 bloques compuesto por renovales de N. pumilio 
de 3-5 m altura (ES= 0.11) y 3 a10 cm de diámetro a la altura de pecho (ES= 0.17). Cada 
bloque fue dividido en 2 grupos de 2-3 renovales cada uno, para un total de 47 árboles 




 repartida en tres 
aplicaciones (enero, marzo y octubre) durante dos años consecutivos, mientras que otro 
grupo de renovales se empleó como control. Los renovales dentro de cada grupo se 
localizaron a una distancia promedio 2.5 m (ES= 0,43) y espaciados respecto del otro grupo 
a una distancia mayor a 10 m.  
A mediados y hacia el final de cada estación de crecimiento (enero y marzo de 2014 
y 2015), coseché una rama de cada renoval ubicada en el centro de la copa a una altura 
aproximada de 2.5 a 3m. Todas las hojas cosechadas en cada bloque fueron agrupadas 
según si habían recibido o no el tratamiento de fertilización (Media ± ES: Control: 1295 ± 
267, Fertilización: 1269 ± 211). Las ramas fueron inmediatamente llevadas al laboratorio y 
mantenidas en heladera para su conservación. El muestreo se realizó sobre hojas adultas 
para evitar confundir la variación debida a cambios temporales asociados con los procesos 
de maduración de la hoja con la variación interanual (Faeth, 1985; Kause et al. 1999).  
Luego del muestreo a campo, en laboratorio estimé el daño foliar por diferentes 
gremios de insectos (grupo de organismos que consumende igual modo el mismo recurso): 
minadores de hojas, masticadores, picadores y esqueletizadores (Mazía et al. 2004; 
Garibaldietal. 2010).Los insectos minadores de hojas viven y se alimentan dentro de las 
hojas, consumen el mesófilo sin dañar la epidermis foliar. Los rastros de su alimentación 
("minas") son visibles externamente en las hojas, como áreas blanquecinas o pardas y con 
formas variables, desde estrechas galerías lineales hasta amplias cámaras (Hering, 1951). 
Los masticadores son aquellos insectos que poseen mandíbulas grandes y fuertes que les 
permiten cortar y triturar el tejido vegetal. Los succionadores (picadores) poseen un aparato 




pequeños agujeros sobre el tejido foliar. Finalmente los esqueletizadores son aquellos 
insectos que consumen el tejido foliar dejando solamente las nervaduras de las hojas. 
La frecuencia de daño y el área foliar dañada se estimó como la proporción de hojas 
dañadas para cada gremio de insecto, sobre un total de 50 hojas elegidas al azar del total 
cosechado (n= 50 hojas/tratamiento/bloque). En el caso de los insectos picadores de hojas 
el daño foliar se estimó de acuerdo al número de agujeros (<1 mm
2
). El área foliar dañada 
se midió a través del empleo de una grilla milimetrada transparente sobre 50hojas frescas/ 
árboltotalmente expandidas seleccionadas al azar (Mazía et al. 2004). Las estimaciones de 
daño por insectos minadores de hojas y tasa de parasitismo se explican con detalle en el 
Cap. II. Para cada año del experimento (2014 y 2015) analicé varios rasgos foliares 
químicos y físicos de importancia para los herbívoros (Nitrógeno foliar, tamaño, humedad y 
dureza foliar). Para estas mediciones, tomé una sub-muestra aleatoria de hojas totalmente 
expandidas no dañadas (n= 20 hojas/tratamiento/bloque). Para más detalle ver Cap. II. 
 
4.2.3. Análisis estadístico 
Para evaluar el efecto del tratamiento de fertilización (control vs fertilizado) y el 
efecto de la sequía sobre la frecuencia de daño, proporción de área foliar dañada y la tasa de 
parasitismo sobre insectos minadores de hojas emplee ANOVA de medidas repetidas para 
cada año. Las fechas de medición (enero y marzo) de cada año fueron empleadas como 
medidas repetidas (Statsoft Inc. 2007). El análisis evaluó el efecto de la fertilización sobre 
el daño foliar total (todos los gremios de insectos juntos), el daño discriminado por gremio 
de insecto y la tasa de parasitismo sobre insectos minadores de hojas. El efecto del 
tratamiento sobre los rasgos foliares (nitrógeno foliar, tamaño y dureza foliar) fue evaluado 




4.3.1. Calidad foliar  
La fertilización aumentó el contenido de nitrógeno (N) en la hoja y fue en promedio 
10% superior en árboles fertilizados respecto de los no fertilizados (F7 = 17.06, P = 0.004, 
Fig. 4.1a). Además, el contenido de N foliar cambió entre años y fue mayor para el año 
2015 (F1 = 28.78, P = 0.001, Fig. 4.1a), mientras que la fertilización no afectó el tamaño ni 
la dureza foliar (P > 0.05, Figs. 4.1 b y c, respectivamente). Sin embargo, para el año seco 
(2015) las hojas de N. pumilio tuvieron menos del 95 % de humedad (F1 = 260, P< 0.0001, 
Fig. 4.1 d) y fueron, en promedio 52% más duras que los valores registrado en el año 2014 





Fig. 4.1. Efecto de la adición de fertilizante y el efecto de sequía sobre: a) el contenido de 
Nitrógeno foliar (%), b) Área foliar (mm2), c) Dureza de las hojas (g/mm2) y d) contenido 
de humedad (%) para dos años consecutivos (2014 y 2015) en renovales de Nothofagus 
pumilio.  
 
4.3.2. Frecuencia de daño 
La frecuencia de daño total (FDT, todos los gremios juntos) para cada año 
considerado varió a lo largo de la estación de crecimiento, aunque no cambió con el 
tratamiento de fertilización (Cuadro 1, Fig. 4.2 a). Hacia el final de la temporada 2014 la 
FDT disminuyó mientras que ese patrón se invirtió para el año 2015. La frecuencia de daño 
por insectos picadores, masticadores y esqueletizadores no varió entre tratamientos en los 
dos años de estudio, mientras que la frecuencia de daño por picadores aumentó hacia marzo 
2015 (Cuadro 4.1; Figs. 4.2 c, d y f, respectivamente).  
La frecuencia de daño por insectos minadores de hojas (FDM, todos los minadores 
juntos) difirió entre tratamientos y fecha durante el año 2014 (Cuadro 4.1). La FDM 
aumentó hacia marzo, donde registré un aumento de 44.31 % en árboles fertilizados, 
mientras que en árboles sin fertilizar el aumento fue de 13 % respecto de enero 
(Tratamiento x Fecha P< 0.02, Cuadro1, Fig. 4.2 i). La fertilización en el año 2014 
aumentó la frecuencia de hojas atacadas por los minadores bolsa y lineal hacia el final de la 
temporada (Cuadro 4.1; Fig. 4.3 a y c). La incidencia del minador lineal se redujo 
marcadamente en árboles no fertilizados (Fig. 4.3 c). En cambio, el minador galería no 
mostró cambios con el agregado de N, aunque tendió a aumentar hacia el final de la 
temporada (Cuadro 4.1, Fig. 4.3 b).  
En el año 2015, la FDM estuvo muy por debajo de los valores registrados en el año 
2014 (F1= 62.22; P< 0.0001; Fig. 4.2 i) aunque aumentó hacia el final de la temporada 




















































F e r t i l iz a d o



















por la menor incidencia del minador bolsa y lineal (Figs. 4.3 a y c), aunque el minador 
bolsa aumentó en árboles fertilizados hacia marzo de ese año (Cuadro 4.1; Fig. 4.3 a). En 
cambio, el minador galería tendió a aumentar hacia el final de la temporada, mientras que el 
minador lineal disminuyó (Cuadro 4.1; Fig. 4.3 b y c, respectivamente). 
 
4.3.3. Área foliar dañada 
La proporción de área foliar dañada total (AFDT, todos los gremios juntos) varió 
entre años y entre fechas dentro de cada año (Cuadro 1, Fig. 4.2 b). El AFDT en árboles sin 
fertilizar disminuyó hacia marzo del 2014, mientras que en árboles fertilizados se mantuvo 
constante (Cuadro 4.1; Fig. 4.2 b). Para el año 2015 el AFDT no difirió entre tratamientos 
aunque aumentó hacia el final de la temporada (marzo) (Cuadro 4.1; Fig. 4.2 b). El área 
foliar dañada por insectos picadores, masticadores y esqueletizadores no varió entre 
tratamientos en los dos años de estudio (Cuadro 4.1, Figs. 4.2 d, f y h, respectivamente). 
Sin embargo, el área foliar dañada por insectos picadores aumentó hacia marzo del 2015, 
mientras que la proporción de área foliar consumida por insectos masticadores disminuyó 
hacia el final de la temporada del 2014 (Cuadro 4.1; Figs. 4.2 d y f, respectivamente). 
La fertilización aumentó el área foliar consumida por minadores (todos los 
minadores juntos) a valores cercanos al 25 % respecto de años normales, aunque ese efecto 
solo ocurrió durante marzo del 2014 (Cuadro 4.1, Figs 4.2 j). Sin embargo, parael año 




















Cuadro 4.1. ANOVA de medidas repetidas para el efecto de la adición de nutrientes (N) 
sobre la frecuencia de daño por diferentes gremios de insectos, proporción de área foliar 
dañada y tasa de parasitismo sobre insectos minadores de hojas. Los valores muestran el 
valor F y P para cada término del modelo. n/a: el efecto no puedo ser probado debido a la 
ausencia / baja abundancia de parasitoides en insectos minadores galería y lineal para el año 
2015. Los efectos significativos se muestran en negrita. 
 
 Año 2014   Año 2015 
 Tratamiento Fecha T x F   Tratamiento Fecha T x F 
Frecuencia de daño F P F P F P  F P F P F P 
     Total 0,49 0,5 7,26 0,02 0,95 0,35  0,11 0,73 200 < 0,0001 1,8 0,2 
     Minadores 6.35 0,03 15.46 0,006 8.35 0,02  0,18 0,67 7,3 0,02 3,2 0,09 
     M. Bolsa 8.19 0.02 156 < 0,0001 10.58 0.01  0,48 0,5 39,9 < 0,0001 7,1 0,017 
     M. Galería 1,76 0.22 27.04 0.001 4.06 0,08  0,06 0,81 13,3 0,003 0,55 0,46 
     M. Lineal 6.52 0.03 1.97 0.20 7,1 0,03  0,06 0,8 7,9 0,01 3,56 0,08 
     Masticador 0,18 0,67 0,013 0,91 0,013 0,91  2,75 0,12 1,28 0,27 0,026 0,87 
     Picador 0,17 0,68 12,02 0.3 0,34 0,56  3,8 0,06 225,2 < 0,0001 2,6 0,1 
     Esqueletizador 2,14 0,16 0,1 0,75 1,38 0,26  0,02 0,86 1,42 0,25 0,018 0,89 
Área foliar dañada              
    Total 6,05 0,03 1,34 0,22 1,55 0,23  0,57 0,46 74,6 < 0,0001 0,89 0,36 
     Minadores 2,59 0,13 0,06 0,8 5,7 0,03  0,37 0,55 3,6 0,07 1,3 0,27 
     Masticador 0,71 0,41 5,8 0,06 0,51 0,48  1,1 0,3 3,07 0,1 0,07 0,79 
     Picador 0,33 0,57 4,75 0,05 0,16 0,69  2,9 0,1 96,16 < 0,0001 2,9 0,1 
     Esqueletizador 0,001 0,97 1,9 0,18 1,7 0,21  0,05 0,83 3,27 0,09 0,42 0,52 
Parasitismo              
    Total 0,7 0,43 0 0,99 1,4 0,27  1,07 0,31 13,8 0,002 0,67 0,42 
    M. Bolsa 0,08 0,77 4,56 0,05 0,016 0,89  0,5 0,48 0,09 0,76 0,3 0,58 
    M. Galería 0,7 0,4 1,4 0,25 0,04 0,83  n/a n/a n/a n/a n/a n/a 






Fig. 4.2: Frecuencia de daño y Área foliar dañada: a) todos los gremios juntos: FDT y 
AFDT, respectivamente, b) Picadores, FDpica y ADpica;c) Masticadores, FDmast y 
ADmast; d) Esqueletizadores, FDesque y ADesque y e) Minadores, FDmin y ADmin 
(todos los minadores juntos: bolsa, galería y lineal) para renovales con y sin adición de N 
(Control y Fertilización) para cada fecha de medición. Los datos muestranlos valores 
promedio de todos los árboles muestreados de cada parche. *Notar la diferencia de escala 
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Fig. 4.3. Frecuencia de daño foliar discriminado por tipo de minador; a) Minador tipo bolsa 
(% FDMB), b) Minador tipo galería (% FDMG) y c) Minador tipo lineal (% FDML) en 
función de árboles con adición de N (Fertilización) y árboles sin fertilizar (Control) para 
dos fechas (enero y marzo) y dos años (2014 y 2015). Los datos muestranlos valores 
promedio de todos los árboles muestreados de cada parche (n=8). 
 
4.3.4. Efecto de la fertilización sobre la tasa de parasitismo en insectos minadores de 
hojas 
La fertilización no tuvo efectos significativos sobre la tasa de parasitismo para 
ambos años de estudio (Cuadro 4.1, Fig. 4.4 a). La tasa de parasitismo total en insectos 
minadores de hojas (todos los minadores juntos) para el año 2014 fue (promedio± ES) 
4.5%± 1,41. En general, los minadores aumentaron hacia el final de la temporada de 
crecimiento (marzo), mientras que la tasa de parasitismo se mantuvo constante (Fig. 4.3 y 
4.4, respectivamente). Hacia el comienzo de la temporada de crecimiento de 2015 (enero) 
la tasa de parasitismo disminuyó 78 % respecto del año anterior (F = 20.53, P = 0.0005) 
aunque se recuperó hacia el final de la temporada (Cuadro 4.1). 
En general, el morfotipo de minador más parasitado fue el minador tipo bolsa (% 
media ± ES, 6.6 ±1.34, Fig. 4.4 b), luego el minador galería (4.27 ±1.23, Fig. 4.4 c) y por 
último el minador lineal (2.8 ±0.92, Fig. 4.4 d). No hubo diferencias significativas en la 
tasa de parasitismo entre tratamientos ni entre fechas para ninguno de los tres morfotipos de 
minadores parasitados (Cuadro 4.1). Por otro lado, al comienzo de la temporada (enero) del 
2015 no se registraron parasitoides sobre insectos minadores galería y lineales en árboles 
fertilizados y control (Cuadro 4.1; Figs. 4.4 c y d). Sin embargo, hacia el final de la 
temporada (marzo) la tasa de parasitismo sobre estos gremios alcanzó valores similares al 
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Fig.4.4.Tasa de parasitismo: a) Total (PT), b) sobre minador bolsa (% PB), c) sobre 
minador galería (% PG) y d) sobre minador lineal (% PL) en función de árboles con adición 
de N (Fertilización) y árboles sin fertilizar (Control) para dos fechas (enero y marzo) y dos 
años (2014 y 2015). Los datos muestranlos valores promedio de todos los árboles 




Este capítulo muestra que la fertilización aumentó la disponibilidad de nitrógeno 
para los herbívoros y para los parasitoides de insectos minadores de hojas. 
Inesperadamente, durante el verano del 2015 el área de estudio se vio afectada por una gran 
sequía, este evento me permitió evaluar en qué medida la magnitud de las fuerzas 
ascendentes pueden ser afectadas por un estrés abiótico intenso. Mis resultados sugieren 
que la adición de N sobre los renovales de N. pumilio no modificó la frecuencia de daño y 
el área foliar dañada total por insectos (todos los gremios juntos) para los dos años de 
estudio. Sin embargo, durante el primer año la fertilización aumentó la frecuencia y daño 
foliar por minadores de hojas, mientras que luego de la sequía la herbivoría varió según el 
gremio de insectos. Los picadores fueron los insectos más abundantes, los esqueletizadores 
y masticadores no fueron afectados mientras que los minadores disminuyeron. Por otro 
lado, el efecto del subsidio de N y el estrés por sequía no se propagó hacia el nivel trófico 
de los parasitoides. Posiblemente debido al pequeño tamaño poblacional de los parasitoides 
en este sistema. En conjunto estos resultados muestran que los minadores fueron el gremio 
más sensible frente a la adición de N y aparentemente respondieron al aumento en la 
calidad de la planta. Sin embargo, esta respuesta se produjo sólo bajo un contexto climático 
favorable, mientras que el estrés abiótico anuló el efecto de la fertilización sobre la 
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de la herbivoría por insectos, ya que la respuesta de los consumidores dependió del 
contexto climático. 
En general, la adición de N sobre renovales de N. pumilio pareció generar un 
aumento del consumo foliar en forma diferencial según el gremio de insectos considerado. 
Durante el primer año de estudio, solo el gremio de minadores mostró una respuesta 
positiva al agregado del fertilizante a través del aumento en la proporción de hojas dañadas. 
Los minadores tipo bolsa y lineal aumentaron con el agregado de N hacia el fin de la 
estación de crecimiento mientras que el minador galería no mostró variación dentro de la 
estación. Posiblemente el marcado aumento del daño por minadores hacia finales de la 
estación de crecimiento (marzo) hayan mantenido los altos niveles de daño foliar total 
registrado en los árboles fertilizados (Fig. 4.2 b). Por otro lado, la frecuencia de minadores 
se correlacionó positivamente con el contenido de nitrógeno foliar (Pearson’s r= 0.48, p= 
0.0054). Estos resultadossugieren que los efectos en cascada ascendente a partir de la 
adición de N sobre los minadores de hojas podrían haber sido mediada por la calidad 
nutricional de las hojas. Estudios previos en ecosistemas de bosque revelaron que cambios 
en la abundancia de insectos herbívoros y en la tasa de herbivoría estuvo mediada por el 
contenido de N foliar (Sipura 1999, Forkner y Hunter 2000, Gruner 2004, Cornelissen y 
Stiling 2006, Garibaldi et al. 2010). Las respuestas diferenciales encontradas entre los 
diferentes gremios de insectos podrían ser explicadas por diferencias en los rasgos de 
historia de vida asociados al crecimiento y desarrollo. Cornelisen y Stilling (2006) 
encontraron que la magnitud de los controles ascendentes, mediados por la calidad de la 
planta hospedante, fue particularmente más fuerte sobre los insectos minadores de hoja. Los 
autores sugieren que estos resultados se pueden atribuir a que los minadores se caracterizan 
por su mayor tiempo de desarrollo en contacto íntimo con la planta hospedante y por lo 
tanto tienen una alta probabilidad de ser afectadas por la variación espacial y estacional de 
la calidad de la planta hospedera. Por otro lado, los cambios temporales en la disponibilidad 
de recursos podrían determinar la ventana temporal de ataque para muchos insectos 
fitófagos (Feeny, 1970; Watt 1987; Weis et al. 1988; Kerslake y Hartley 1997). En general 
la oviposición coincide con la máxima disponibilidad de recursos (Anderson et al. 1989; 
Straw 1991; Fondriest y Price 1996) y las hembras podrían mostrar preferencia por 
oviponer sobre hojas de mayor calidad que maximizarán el rendimiento posterior de las 
larvas (Walker et al. 2008). 
Luego del estrés generado por la sequía, la herbivoría total (todos los gremios 
juntos) aumentó hacia el final de la estación de crecimiento. Esta respuesta fue mediada 
principalmente por una disminución de la herbivoría por minadores y por el aumento en la 
frecuencia y daño foliar por insectos picadores. Varios estudios han demostrado que 
insectos con diferentes modos de alimentación pueden variar en su grado de sensibilidad 
frente al estrés por sequía (Larsson 1989; Björkman y Larsson 1991). Por ejemplo, los 
insectos que se alimentan de la savia del floema (como los chupadores o picadores de 
hojas) tienden a aumentar en plantas estresadas debido a aumentos en la concentración de N 
soluble (Larsson 1989; Björkman y Larsson 1997, Huberty and Denno 2004). En cambio, 
se ha demostrado que los insectos masticadores no se ven afectados por la calidad del 
alimento luego de un estrés por sequía (Koricheva et al. 1998, Bezemer y Jones, 1998; 
Whittaker, 2001). Aparentemente, los insectos minadores de hojas pueden ser más sensibles 
a los cambios en la calidad de la hoja en comparación con otros gremios de insectos como 




Jones, 1998; Koricheva et al. 1998). Existen varias razones por lo cual los insectos 
minadores de hojas podrían verse afectados luego de un estrés por sequía (Sanderson et al. 
1997, Preszler y Price 1994, Craig et al. 1989). Por un lado, la pérdida de turgencia que 
sufren las hojas puede disminuir la distancia entre las nervaduras y como consecuencia de 
ello, las hembras podrían tener dificultades para insertar su ovipositor entre dos venas 
contiguas (Scheirs et al. 2001a). Además, la pérdida de turgencia foliar puede disminuir la 
cantidad de jugos vegetales que exuda la planta al ser dañada por la hembra, lo cual puede 
resultar en un recurso escaso para el desarrollo de sus larvas (Scheirs y De Bruyn 2005: 
Björkman y Larsson 1997; Staley et al. 2006).  
En los dos años de estudio la tasa de parasitismo se mantuvo constante y no cambió 
con el tratamiento de fertilización. A pesar que existen evidencias que apoyan la teoría que 
el impacto de los enemigos naturales sobre las poblaciones de insectos herbívoros aumenta 
con la disponibilidad de recursos (Oksanen et al. 1981), muchos otros estudios han 
demostrado que no existe un efecto en cascada hacia los enemigos naturales con el aumento 
de los recursos (Gruner 2004, Dyer and Stireman 2003, Karimzadeh et al. 2004, Bouchard 
et al. 2003, Down et al. 2000). En este estudio, el efecto positivo del subsidio de N sobre 
los minadores de hojas y el efecto negativo de la sequía no se propagaron en forma lineal 
hacia el nivel trófico de los parasitoides. Alguna de las razones que podrían resultar de la 
ausencia de efectos en cascada ascendentes hacia los enemigos naturales podrían ser la 
competencia entre herbívoros (Karimzadeh et al. 2004), la dilución de sustancias químicas 
vegetales en el cuerpo de herbívoros (Cowgill et al. 2004) y el rango de dieta de los 
enemigos naturales (Koricheva et al. 2000). Por otro lado, el pequeño tamaño poblacional 
de los parasitoides en este sistema (Chaij et al. 2016) podrían determinar la falta de una 
respuesta frente a aumentos de la calidad de la planta hospedera. 
En resumen, la adición de N sobre la base de la cadena trófica se transmitió al nivel 
trófico de los herbívoros pero no sobre los parasitoides de minadores de hojas. Sin 
embargo, el impacto de la adición de N varió con las condiciones climáticas así como 
dentro y entre gremios de insectos. Mis resultados muestran que la presencia de una sequía 
puede anular o enmascarar los efectos de las fuerzas ascendentes sobre las poblaciones de 
herbívoros.Las especies de plantas consumidas por cada gremio de herbívoros pueden estar 
limitadas por la disponibilidad de recursos, y los gremios de herbívoros pueden ser 
vulnerables diferencialmente a sus enemigos naturales. En consecuencia, la disponibilidad 
de recursos de las plantas hospederas, la presencia de enemigos naturales como las 








Efecto de la fragmentación natural de los bosques de Nothofagus pumilio sobre la 
herbivoría por insectos del dosel y la tasa de parasitismo que experimentan los 





La fragmentación del paisaje es el proceso de división de un hábitat continuo en un 
número variable de pequeños y aislados parches (fragmentos) inmersos dentro de una 
matriz de hábitat distinto al original (Ranta et al. 1998; Franklinet al. 2002; Ewers y 
Didham, 2006a; Didham 2010). La fragmentación se considera una de las mayores 
amenazas de la biodiversidad y funcionamiento de muchos ecosistemas terrestres (Sunders 
et al. 1991, Harrison y Bruna 1999, Laurence et al. 2002). Una de las consecuencias más 
evidentes de este proceso es la pérdida de hábitat ya que aumenta el aislamiento de cada 
fragmento respecto del hábitat continuo (Didham 2010). Sus efectos incluyen cambios en la 
composición y abundancia de especies y en las interacciones tróficas, tales como planta- 
herbívoro (Debinsky y Holt 2000). 
Durante las últimas tres décadas, el problema de la fragmentación de hábitats ha 
sido abordado desde diferentes perspectivas. Una de las teorías que más ha influido en los 
estudios de ambientes fragmentados es la teoría de biogeografía de islas desarrollada por 
McArthur y Wilson (1967). La aplicación de esta teoría a los sistemas terrestres considera a 
los remanentes de vegetación original como “islas” rodeadas por áreas altamente 
modificadas e inhóspitas para las especies que persisten en los fragmentos (Haila 2002). El 
modelo de islas asume que el número de especies se encuentra en equilibrio dinámico entre 
la inmigración y la extinción de especies, y que las tasas de estos procesos sólo varían en 
función del tamaño de la isla y su grado de aislamiento de la masa continental (MacArthur 
y Wilson 1967, Simberloff 1974). Las islas de mayor tamaño y más cercanas a la fuente de 
especies (“el continente”) tendrán un mayor número de especies que aquellas más pequeñas 
y más alejadas. La teoría asume también que las poblaciones serán de mayor tamaño en las 
islas de mayor área, y que por lo tanto su riesgo de extinción será más reducido.  
Sin embargo, el hecho que muchos paisajes fragmentados no dispongan de una 
auténtica fuente de colonizadores, ha estimulado el desarrollo de la teoría de 
metapoblaciones como hipótesis alternativa a la teoría insular (Hanski, 1998). La idea de 
metapoblación (población de poblaciones, Levins 1970) propone un escenario alternativo 
para aquellas regiones donde los hábitats naturales han quedado reducidos a pequeños 
fragmentos interconectados (archipiélagos). Este modelo propone que las poblaciones 
locales de organismos están sometidas a una dinámica propia de extinción y colonización. 
Mientras esta dinámica tenga un balance positivo, la metapoblación persistirá en el tiempo. 
La probabilidad de recolonización de un fragmento tras un evento de extinción dependerá 
de su distancia media al resto de los fragmentos que integran el archipiélago, así como de la 
proporción de archipiélagos ocupado por la especie en cuestión (Hunter, 2002). 
La diferencia entre ambas teorías es que la teoría de metapoblaciones se enfoca en la 
dinámica de una población viviendo en una red de fragmentos. En cambio la teoría de islas 
modela la dinámica de la riqueza de especies en islas que reciben inmigrantes en una sola 
dirección, desde el continente hacia las islas. Aunque la teoría de metapoblaciones fue 
utilizada como marco teórico en diversos estudios sobre fragmentación de hábitat a partir 
de la década de los noventa, presenta algunas dificultades en su aplicación en paisajes 
fragmentados (Gonzalez et al. 1998, Tscharntke et al. 2002a; Laaksonen et al. 2008). Esta 




de los organismos y además asume un número “infinito” de fragmentos. Actualmente, la 
ecología del paisaje contribuyó al desarrollo del concepto parche-matriz-corredor (Forman 
y Godron 1986). Este modelo reconoce, que los fragmentos de vegetación pueden estar 
compuestos por diferentes tipos de vegetación y pueden variar en tamaño, forma y 
distribución espacial. Reconoce también la importancia del contexto espacial, la matriz que 
rodea a los fragmentos es el tipo de vegetación dominante y más extensa en el paisaje. Los 
corredores son estructuras lineales de la vegetación que conectan los fragmentos y que 
generalmente tienen el mismo tipo de vegetación de los fragmentos que conectan (Forman 
y Godron 1986, Forman 1995a, b). Por lo tanto, en contraste con la teoría de islas, los 
fragmentos y su biota están fuertemente influenciados por procesos físicos y biológicos de 
la matriz que los rodea. El grado de aislamiento de los fragmentos depende de la distancia a 
un hábitat de características similares, de su posición en el paisaje, y del contraste entre el 
uso de la tierra que rodea a los fragmentos (matriz) que influye en el movimiento de los 
organismos (Saunders et al. 1991; Ricketts 2001). Con el transcurso de los años las teorías 
se fueron complejizando aún más. Actualmente la teoría de metacomunidades incorpora las 
interacciones entre múltiples especies dentro de parches de vegetación (Leibold et al. 
2004). Esta teoría ha sido también muy utilizadas en el estudio de paisajes fragmentados 
(Helm et al 2006, Joshi et al. 2006, Chisholm et al. 2011). Es así que en la actualidad, la 
ecología del paisaje así como la teoría de metacomunidades proporcionan un marco teórico 
más completo. Este nuevo marco teórico permite entender cuáles son los patrones y 
procesos asociados a la fragmentación del hábitat que pueden influir en la abundancia y 
riqueza de especies, así como en las interacciones tróficas (Forman y Gordon 1968; Turner, 
1989; Hanski y Simberloff, 1997; Hanski, 2003; Aizen y Feinsinger, 1994a). 
 
5.1.1. El efecto de la fragmentación de los bosques sobre las interacciones tróficas 
La composición y configuración del paisaje pueden afectar la distribución y 
abundancia de los organismos (Forman y Godron 1986, Turner 1989, Turner et al. 2001, 
Turner 2005, Lindenmayer y Fischer 2006). En particular, la fragmentación de un bosque 
continuo en una serie de pequeños fragmentos aislados podría afectar negativamente la 
abundancia y diversidad de especies debido a la disrupción de procesos biológicos claves 
como la dispersión y la adquisición de recursos (Saunders et al. 1991, Harrison y Bruna 
1999, Lindenmayer y Fischer 2006). Por lo tanto, la abundancia y riqueza de especies 
podría disminuir con el tamaño del fragmento, debido a la reducción dela heterogeneidad 
del hábitat que influye sobre la cantidad y calidad de recursos (Leibold et al. 2004, Ewers y 
Didham, 2006a, Fig. 5.1a). La forma de los fragmentos también puede afectar la 
abundancia y riqueza de especies a través de cambios en la relación perímetro/área (P/A) 
(Faganet al. 1999, Collinge y Palmer 2002 Collinge, 1996). La forma determina 
principalmente la longitud y las propiedades del borde (“efecto de borde”), así como su 
interacción con los hábitats adyacentes o matriz circundante (Laurence y Yensen, 1991). 
Cuando se generan hábitats de borde ocurren cambios en la temperatura, luminosidad, 
evapotranspiración y velocidad del viento que disminuyen hacia el interior del fragmento, 
mientras que la humedad del suelo aumenta (Kapos, 1989). Por lo tanto, la importancia 
relativa del “efecto borde” dependerá del tamaño del fragmento (Murcia 1995), en un 




fragmento de mayor tamaño. El impacto de los cambios en el ambiente abiótico generado 
por el efecto borde dependerá de la capacidad de los organismos de adaptarse a estas 
nuevas condiciones (Murcia 1995; Gascon et al. 1999; Lopez-Barrera et al. 2007). 
Comparativamente, el “efecto de borde” sería más marcado en fragmentos de formas 
complejas (por ej. alta relación P/A) que en fragmentos de formas regulares (círculos o 
cuadrados). Esto es debido a que para dos fragmentos de un mismo tamaño (área), el borde 
más irregular implica una mayor relación borde/núcleo, y por tanto una disminución del 
hábitat núcleo (zona menos afectada por el hábitat circundante). Así, estos cambios en la 
estructura del hábitat conllevan a cambios en la composición y abundancia de especies 
(Laurence y Yensen, 1991; Murcia, 1995; Bruna 2002, Fig. 5.1 a).  
El grado de conectividad entre fragmentos y el aislamiento respecto al bosque 
continuo dependerá de la distancia que los separa y de las características del hábitat 
circundante (Cook et al. 2002). Cuanto mayor sea el contraste entre las características del 
hábitat circundante y de los fragmentos, mayor será la pérdida en la riqueza y abundancia 
de organismos. Por lo tanto, los fragmentos pueden estar cercanos en término de distancia, 
pero pueden estar funcionalmente aislados si están rodeados de un hábitat que limita el 
intercambio de especies desde el hábitat continuo hacia los fragmentos (Bustamante y Grez 
1995). Es así que el grado de aislamiento así como la estructura del hábitat circundante 
puede alterar la dinámica de colonización- extinción en los fragmentos (Brotons et al. 2003; 


















Fig. 5.1. a) Algunas predicciones generalizadas de cambios en la riqueza y/o abundancia de 
especies de acuerdo a diferentes atributos de los fragmentos, según: el área de un 
fragmento; aumento de la distancia a la matriz principal de bosque; complejidad de forma y 
contraste con la matriz de hábitat circundante y b) según la posición de los organismos en la 
red trófica (izquierda) y del tamaño corporal de los mismos (derecha) (modificado de 
Laurance, 1991; Didham et al. 1998b; Davies et al. 2000; Tscharntke et al. 2002a; Henle et 
al. 2004). 
 
Mientras que la relación entre el tamaño del área de un fragmento y la diversidad de 
especies ha sido ampliamente estudiada (e.j. Saunders et al. 1991; Baur y Erhardt, 1995; 
Jacquemyn et al. 2001; Fahrig 2003; Ewers y Didham, 2006a; Watling y Donnelly 2006), 
las consecuencias de la fragmentación sobre las interacciones tróficas (e.j. planta-insecto 
herbívoro-parasitoide) han sido comparativamente menos estudiadas (Fischer y Matthies 
1998; Kearns et al. 1998; Lienert 2004;Sabatino y Aizen, 2010). Algunos estudios recientes 
muestran que la deforestacióny la fragmentación del hábitat en los bosques templadosde 
Chile redundaron en el empobrecimiento de la fauna de insectosherbívoros así como en 
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continuo (Donoso et al. 2004; Jaña y Grez, 2004, Valdivia et al. 2006, Vásquezet al. 2007). 
Recientemente Valladares et al. (2012) analizaron los efectos de la fragmentación antrópica 
sobre la estructura y funcionamiento de las redes de interacción de antagonismo (planta-
herbívoro-parasitoide) en los bosques del Chaco central de Argentina. Sus resultados 
muestran que en los fragmentos más pequeños el número de interacciones registradas fue 
40 % menor que en los fragmentos de mayor tamaño. Asimismo, en ecosistemas de 
bosques tropicales, Murakami et al. (2008) observaron una menor tasa de parasitismo y 
menor complejidad en la estructura de las redes de interacción herbívoro-parasitoide a 
medida que disminuyó la conectividad entre fragmentos.  
Por otro lado, no todas las especies son igualmente afectadas por la fragmentación 
del hábitat (Didham et al. 1998). En general, se espera mayor efecto de la fragmentación a 
medida que se asciende en la cadena trófica, debido a la inestabilidad en la dinámica de los 
recursos basales en ambientes fragmentados y a la susceptibilidad a la extinción de las 
poblaciones de menor tamaño (Komonen et al. 2000, Kruess y Tscharntke 1994, 
Tscharntke y Kruess 1999, Fig. 5.1b). Es así que en general los parasitoidesy depredadores 
son máspropensos a la extinción que sus presas (Zabel y Tscharntke1998; Komonen et al. 
2000; Hoyle y Gilbert 2004). Sin embargo, el impacto de la fragmentación sobre las 
interacciones tróficas dependerá también de las características de los organismos 
involucrados (Mikkelson 1993; Starzomski y Srivastava 2007). Para aquellos organismos 
más generalistas o de alta movilidad o de menor tamaño corporal el impacto podría ser 
menor ya que su nicho nutricional es más amplio. Algunos estudios muestran que 
poblaciones de mayor tamaño corporal fluctúan menos al impacto de la fragmentación 
respecto de poblaciones de menor tamaño y por lo tanto predicen que las especies mas 
grandes son menos propensas a la extinción (Pimm, 1991; Cook y Hanski 1995).En 
cambio, los organismos especialistas o de baja movilidad serán los más susceptibles a la 
fragmentación ya que la baja movilidad y la dieta más estrecha que los caracteriza 
determinan su permanencia en un único parche o que se muevan a cortas distancias (Holt et 
al. 1999; Didham et al. 1998b; Davies et al. 2000;Fig. 5.1b).  
El impacto de la fragmentación sobre la abundancia y composición de insectos 
herbívoros puede variar con la latitud (Andrew y Hughes, 2005a; Pennings y Silliman, 
2005; Adams y Zhang, 2009, Garibaldi et al. 2011). La latitud representa un gradiente 
ambiental complejo que afecta las interacciones tróficas, en particular los cambios en la 
temperatura y en el fotoperíodo que ocurren con la latitud afectan directamente la actividad 
de los insectos herbívoros y la de sus enemigos naturales e indirectamente a través de 
cambios en la cantidad y calidad del alimento (Andrew y Hughes, 2004). En bosques de N. 
pumilio se ha demostrado que el daño foliar por insectos, la densidad de herbívoros y el 
tamaño foliar disminuyen con la latitud (Garibaldi et al. 2011). Los autores concluyeron 
que la variación latitudinal en las tasa de folivoría fue parcialmente manejada por la 
temperatura ya que por cada grado centígrado en el aumento de la temperatura, la 
proporción de hojas consumidas por insectos creció 11%. Asímismo, Pennings et al. (2009) 
encontraron que la abundancia de herbívoros y el daño foliar disminuye con el aumento de 
la latitud, aunque se registró una gran variabilidad que dependió de la identidad de la planta 
hospedante y los herbívoros asociados. Sin embargo, Andrew y Hughes (2005a, b) no 
encontraron ninguna tendencia latitudinal en la densidad de insectos ni en los patrones de 
herbivoría sobre Acacia falcata. Estudios actuales sugieren que la abundancia de enemigos 




la latitud (Price 1991; Cornell et al. 1998; Andrew y Hughes, 2005b). Sin embargo, aún no 
se conoce en qué medida el efecto de la fragmentación de los bosques sobre las 
interacciones tróficas (planta-herbívoro-parasitoide) podría variar con la latitud (Travis, 
2003). 
Los bosques de Nothofagus pumilio (“lenga”) en el norte de la Patagonia andina 
forma extensos bosques monoespecíficos (Veblen et al.1996) con más de 2000 km de 
extensión latitudinal en el sur de Argentina (35 a 55º S). Existen también fragmentos de 
diferente tamaño, forma y grado de aislamiento respecto a la matriz de bosque continuo que 
se encuentran inmersos en la estepa semiárida. Esta fragmentación natural del paisaje, que 
ocurre a través de un gradiente latitudinal, puede modificar los niveles de herbivoría 
crónica así como la magnitud del control que ejercen los enemigos naturales (parasitoides). 
El objetivo general de este capítulo fue evaluar la influencia de la fragmentación 
natural de los bosques de N. pumilio sobre los niveles de folivoría por insectos y la tasa de 
parasitismo que experimentan los insectos minadores de hojas. 
Hipótesis 1: La fragmentación del bosque reducirá el tamaño de las poblaciones de 
insectos herbívoros y lade sus parasitoides. El impacto sobre los consumidores y sus 
enemigos naturales dependerá del grado de aislamiento respecto a la matriz continua de 
bosque, de la distancia entre fragmentos, de su tamaño y su forma.  
Se predice que las poblaciones de consumidores y sus enemigos naturales 
localizadas en los fragmentos más aislados, de menor tamaño y de formas más irregulares 
serán las más afectadas, respecto a las mismas poblaciones localizadas en la matriz de 
bosque continuo.  
Hipótesis 2: El efecto de la fragmentación sobre las interacciones consumidor - 
presa aumentará a medida que se asciende en la cadena trófica, debido al menor tamaño 
poblacional de las especies que ocupan los niveles más altos de la cadena trófica 
(parasitoides) y al impacto de los fenómenos estocásticos (demográficos o ambientales) 
sobre las poblaciones pequeñas.  
Los fragmentos más aislados, de menor tamaño y de formas más irregulares así 
como el aumento de la distancia entre fragmentos tendrán un efecto negativo mayor sobre 
la tasa de parasitismo que sobre los niveles de herbivoría.  
 
5.2. Materiales y métodos 
5.2.1. Área de estudio   
El área de estudio abarcó el extremo oriental de la distribución de N. pumilio en la 
provincia de Río Negro y Chubut (Fig. 5.2). Esta especie arbórea decidua se distribuye a 
través de un gradiente ambiental oeste - este que ocupa una franja de ~ 60 km de ancho; a 
lo largo de ese gradiente la precipitación anual varía desde los 3000 mm sobre el límite con 
Chile a 300 mm en la estepa patagónica (Barros et al. 1983). Este fuerte gradiente de 
precipitación, determina importantes diferencias para el establecimiento y desarrollo de la 
regeneración natural de la especie. En la región central de su distribución, en el ecotono 




porcentaje de estos bosques se encuentran bajo la jurisdicción y protección de Parques 
Nacionales. Hacia el este de la región, inmerso en la estepa semiárida y sobre laderas altas, 
se desarrollan fragmentos de bosques puros de N. pumilio que en su gran mayoría están 
asociados a pequeños cañadones.  
 
5.2.2. Diseño del muestreo  
Durante cuatro años en el mes de marzo (2011-2014), seleccioné cuatro áreas de 
bosque puros de N. pumilio localizadas entre 41° y 44° latitud Sur (Fig. 5.2). Cada área de 
estudio estuvo representada por una matriz de bosque continuo y fragmentos naturales de 
bosque a la misma latitud. Dos áreas de bosque se localizaron en la provincia de Río Negro 
(Valle del Challhuaco, 41°15' S, 71°17'O y Foyel, 41°33' S, 71°20' O, Fig. 5.2) y las otras 
dos en la provincia de Chubut (Estancia La Súñica, 43°12' S, 71°12 O y Lago Guacho, 
43°49' S, 71°25'O, Fig. 5.2). Asociados a cada matriz de bosque continuo seleccioné 7 y 8 
fragmentos en el Valle del Chalhuaco y Foyel, y 10 y 11 fragmentos asociados a la Estancia 
La Suñica y Lago Guacho, respectivamente. Todos los fragmentos seleccionados tuvieron 
diferente tamaño, forma y distancia a la matriz de bosque continuo y a otros fragmentos 
localizados a la misma latitud. Los fragmentos de bosques más cercanos entre sí 
conformaron un archipiélago (Fig. 5.3).  
 
Fig. 5.2. Ubicación geográfica de las cuatro áreas de estudio, de norte a sur: Valle del 
Challhuaco (fragmentos=10), Cacique del Foyel (fragmentos=11), La Súñica 
(fragmentos=7) y Lago guacho (fragmentos=8). 
 











Fig. 5.3. Imagen de la Matriz de bosque continuo de N. pumulio (izquierda/arriba) y 
fragmentos de bosque de diferente tamaño, forma y distancia(círculos amarillos) a la 
matriz. Los fragmentos más cercanos entre sí forman un archipiélago (circulo naranja). 
La matriz de bosque continuo y los fragmentos asociados fueron georreferenciados 
a través del análisis de las imágenes de Google Earth. En total seleccioné 36 fragmentos 
inmersos en la estepa semiárida dentro de un rango de tamaños que abarcó 0.5 a 100 has 
(Fig. 5.3). Estos fragmentos fueron agrupados en 15 archipiélagos en total, cada 
archipiélago tuvo un promedio de 2 a 3 parches de bosque. Los fragmentos fueron 
caracterizados por su tamaño (ha), relación perímetro/área y la distancia de cada fragmento 
a la matriz de bosque continuo y al fragmento más cercano. La caracterización de los 
fragmentos se realizó mediante el uso de Photoshop cs6. Para evaluar el tamaño de la 
matriz de bosque continuo y de los fragmentos asociados, primero delimité el perímetro de 
cada uno de ellos en las imágenes de Google Earth. Posteriormente calculé la superficie de 
cada fragmento y matriz de bosque continuo, para ello estimé los pixeles (px) de cada 
fragmento y la comparé con la superficie de un rectángulo de tamaño conocido. La forma 
de los parches es un atributo espacial difícil de cuantificar debido al número infinito de 
formas posibles. Las medidas de forma más comunes están basadas en la cantidad relativa 
de borde o perímetro por unidad de área y es frecuentemente estandarizada a una forma 
simple (círculo o cuadrado). Para poder comparar la forma de los parches de distintos 
tamaño calculé el índice de forma (IF). Este índice mide la complejidad de la forma de un 
parche comparado con una forma estándar (en este caso cuadrada) del mismo tamaño. Este 
índice se calculó como: IF= 0.25*pi / raíz (ai), donde pi es el perímetro del parchei y ai es el 
área del parchei. El valor de este índice es cercano a uno cuando el parche tiende a ser 
cuadrado mientras incrementa su valor cuando los parches son irregulares (Pauchard et al. 
2006). Para estimar la distancia entre parches medí la distancia al vecino más cercano, que 
corresponde a la distancia más corta entre un parche y su vecino. La distancia vecina más 
cercana se obtiene calculando la distancia en línea recta más corta entre el borde del parche 
focal y el borde de su vecino. La misma metodología fue utilizada para estimar la distancia 
entre cada parche respecto a la matriz continua de bosque (Pauchard et al. 2006).  
En cada matriz de bosque continuo y en los fragmentos, seleccioné al azar 10 
árboles adultos (~ 30 m. de altura) separados a una distancia de 10 m aproximadamente y a 
una distancia del borde de 20 m. Los árboles seleccionados fueron de tamaño similar 







altura aproximadamente y en general tenían un promedio de 500hojas. Las ramas 
fueroninmediatamente almacenadasenbolsas de plástico dentro de un recipiente refrigerado 
y llevadas al laboratorio y mantenidas en heladera para su conservación. El muestreo se 
realizó sobre hojas adultas para evitar confundir la variación debida a cambios temporales 
asociados con los procesos de maduración de la hoja con la variación interanual (Faeth 
1985, Kause et al. 1999). En cada hoja se estimó el daño foliar por diferentes gremios de 
insectos (frecuencia de daño y porcentaje de área foliar dañada), la tasa de parasitismo 
sobre insectos minadores de hojas y algunas características físicas y/o químicas de las hojas 
de importancia para los insectos. Para más detalle ver Cap. II y IV. 
 
5.3. Análisis de datos 
Para evaluar el efecto de la fragmentación sobre los niveles de folivoría y la tasa de 
parasitismo sobre insectos minadores de hojas empleé modelos lineales mixtos con 
estructura jerárquica, utilizando la función lme del paquete nlme (Bates y Maechler 2009). 
En todos los casos la variable respuesta se expresó en forma relativa, como la diferencia 
entre el valor promedio de los fragmentos respecto a la matriz de bosque continuo (%). Un 
valor negativo indica una disminución de la variable con respecto a la matriz principal de 
bosque mientras que un valor positivo indican aumentos (Aizen y Feinsinger 1994a). El 
diseño de muestreo se caracterizó por una estructura anidada, que incluyó los fragmentos 
agrupados en archipiélagos y estos dentro de áreas. Los fragmentos fueron incorporados al 
modelo como factor fijo, mientras que los archipiélagos y áreas como factor aleatorio 
(Crawley 2007). Los factores predictivos del modelo fueron: 1) tamaño del fragmento, 2) 
índice de forma, 3) distancia de los fragmentos respecto a la matriz de bosque continuo, 4) 
distancia al parche más cercano y 5) latitud a la que se encuentra cada fragmentos. Para 
ajustar el modelo algunos parámetros de covarianza (interacciones) fueron descartados ya 
que no disminuyeron significativamente losresiduos del modelo (Littell et al.1996).  
Para estimar los efectos de la fragmentación sobre algunas características físicas y/o 
químicas de las hojas de importancia para los insectos herbívoros realicé regresiones 
lineales jerárquicas. En particular evalué la relación entre el área foliar dañada y la 
frecuencia de daño con el tamaño de las hojas (mm2), dureza foliar (g/mm2), área foliar 
específica (mm2/mg) y porcentaje de humedad (%). 
Todos los análisis se realizaron con el paquete estadístico R versión 2.13.1 (R 
Development Core Team 2005) usando el método de máxima verosimilitud restringida 
(REML) para la estimación de los parámetros (Crawley 2007). Para modelar varianzas 
heterogéneas y cumplir con los supuestos del modelo incorporé una función llamada 
varianza de identidad (varIdent). Esta función estima una varianza diferente para cada nivel 
del factor, agregando n-1 parámetros al modelo (Pinheiro, y Bates 2000). Para determinar 
colinealidad entre las variables  utilicé en la sintaxis de R el Factor de Inflación de la 
Varianza (VIF). En general, se considera que existen problemas de colinealidad si algún 
VIF es superior a 10, que corresponde a un R2 ~ 0,9. Sin embargo, existe controversia al 
respecto (ver Fox 1992, O’Biren 2007, Zuur et al. 2009).Para todas las variables estudiadas, 




el modelo mixto. Sin embargo, el análisis de interacciones entre las variables estudiadas  se 
limita por el número de casos independientes (n efectivo). En este caso, se combinaron y se 
redujeron a aquellas variables que no fueron significativas dentro del modelo mixto y 
seleccioné aquellas interacciones con un conocimiento biológico previo (Zuur et al. 2010). 
Además para solucionar problemas de convergencia entre las interacciones incorporé la 
función lmeControl (opt='optim') (Belisle, 1992). Para la selección de los modelos de mejor 
ajuste empleé el criterio de información de Akaike (AIC, Anderson et al. 2000, Burham y 
Anderson 1998, 2001). 
 
5.4. Resultados 
5.4.1. Efecto de la fragmentación natural sobre el daño foliar por insectos 
En términos absolutos la frecuencia de daño total (FDT, todos los folivoros juntos) 
fue similar entre bosque continuo y los fragmentos (media ± ES: Bosques continuos: 65.05 
± 11.5 Fragmentos 72.69 ± 2.64; F= 3.2, P= 0.07), mientras que la proporción de área 
foliar dañada (AFD) fue en promedio menor en el bosque continuo que en los fragmentos 
(Media ± ES: Bosques continuos: 5.45 ± 1.18, Fragmentos 8.83 ± 0.85; F= 11.48, P= 
0.001). Sin embargo, esa tendencia no fue consistente para todas las áres estudiadas. El 
bosque continuo del Lago Guacho registró la menor frecuencia de hojas dañadas (F= 20.35, 
P= 0.0001; después de la prueba de Tuckey, Fig 5.4.1 a). En cambio, fragmentos de 
Challuaco mostraron los niveles más altos de área foliar consumida, siendo 
significativamente diferente del bosque continuo de la Suñica y lago Guacho (P < 0.05, 
después de las pruebas de Tuckey, Fig. 5.4.1 b). 
 
Fig. 5.4.1. a y b) Valores promedio de frecuencia de daño y área foliar dañada total (todos 
los gremios juntos: FDT y AFDT, respectivamente) para fragmentos (Frag) y bosque 
continuo (BC) según la Latitud. El daño foliar corresponde al valor promedio según bosque 
continuo (n=4) y fragmentos (n=36). De norte a sur: CH: Challhuaco, FY: Foyel, SUN: 
Suñica y GUA: Lago Guacho. 
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5.4.1.1. Frecuencia de daño foliar relativa 
La frecuencia de daño foliar relativa total (FDTR, todos los gremios juntos) 
decreció con la distancia a la matriz de bosque continuo, mientras que la latitud tuvo un 
efecto marginal (Cuadro 5.4.1; Fig. 5.4.2a). En general los fragmentos ubicados a la latitud 
del Foyel registraron valores de FDTR por debajo de los valores registrados en el bosque 
continuo, mientras que los fragmentos ubicados a la latitud del Lago Guacho mostraron un 
patrón inverso (Fig. 5.4.2a). Ninguna de las otras variables estructurales del paisaje (tamaño 
de los fragmentos, distancia al parche más cercano e índice de forma) fueron significativas 
para explicar la frecuencia de daño total por insectos en estos bosques (P>0.05).   
El análisis de los resultados discriminado por tipo de gremio de insectos, mostró que 
la frecuencia de daño relativa por minadores (FDM, todos los minadores juntos) disminuyó 
con la distancia al bosque continuo y su efecto dependió de la latitud (Cuadro 5.4.1; Fig. 
5.4.2b). El efecto de la distancia sobre la FDM se mantuvo para todas las áreas estudiadas 
excepto para los fragmentos ubicados a la latitud del Lago Guacho. En este caso el daño 
por minadores no mostró un patrón claro con la distancia al bosque continuo (Fig. 5.4.2b). 
La FDM aumentó marginalmente con el tamaño de los fragmentos (Cuadro5.4.1, Fig.5.4.2 
d). Sin embargo, la mayoría de los fragmentos visitados estuvieron dentro de un rango de 
tamaño de 0.5 a 20 ha (Fig. 5.4.2d), en ese rango de tamaños la FDM relativa no mostró un 
patrón claro de aumento con el área de los fragmentos. Por otro lado, los patrones 
observados para la FDM fueron explicados por el minador lineal (Cuadro 5.4.1; Figs. 5.4.2 
c y 5.4.2e), mientras que el minador bolsa y galería no fueron significativos para explicar la 
FDM en estos bosques (P>0.05).  
La frecuencia de daño relativa por insectos comedores de yemas y agalladores 
aumentó con la latitud (Cuadro 5.4.1; Fig. 5.4.2f  y 5.4.2g), mientras que la frecuencia de 
daño por esqueletizadores y agalladores aumentaron con la distancia al parche más cercano 
(Cuadro 5.4.1; Fig. 5.4.2h y 5.4.2i). Sin embargo, las tendencias observadas fueron poco 
claras ya que la mayoría de los fragmentos estuvieron a una distancia no mayor de 0.7 km 
respecto de otros fragmentos y dentro de ese rango de distancias,  la herbivoría por estos 
gremios no presentó una tendencia clara (Fig. 5.4.2h y 5.4.2i).  
Por otro lado, en ninguna matriz de bosque continuo hubo insectos comedores de 
yemas y solo en la matriz de Challhuaco se detectaron pegadores. Además, en varios 
fragmentos hubo ausencia de insectos agalladores y comedores de yemas. A pesar de la alta 
frecuencia de daño por insectos masticadores y picadores, y en menor medida de pegadores  
ninguna de las variables estructurales del paisaje fueron significativas para explicar la 







Cuadro 5.4.1.Resultados del análisis de modelos mixtos para frecuencia de daño total 
relativo (Todos los folivoros juntos) y discriminado por gremio de insectos en bosques de 
Nothofagus pumilo según la configuración espacial del paisaje (DPC: distancia al parche 
más cercano, DBC: distancia a la matriz de bosque continuo). Los efectos significativosse 
muestran en negrita: ***P<0,001; **P<0,01; *P<0,05. 




forma DPC Latitud DBC Lat. x DBC 
 F   P F   P F   P F    P F    P F   P 
Todos los folivoros 0,01 0,91 1,78 0,2 2,04 0,17 4,56 * 16,36 ** 2,52 0,13 
   Minadores totales 5,17 * 4,1 0,06 0,38 0,54 0,81 0,38 0,21 0,65 5,26 * 
   Minador Bolsa 0,67 0,42 0,77 0,39 4,12 0,06 1,5 0,24 0,24 0,63 1,53 0,23 
   Minador Galería 0,67 0,42 1,85 0,19 1,52 0,24 0,91 0,34 2,5 0,13 0,006 0,94 
   Minador Lineal 25,48 *** 4,9 0,15 0,02 0,88 0,86 0,37 0,25 0,62 13,97 ** 
   Comedor de 
yemas 4,32 0,05 3,26 0,09 4,39 0,05 8,2 * 0,04 0,84 3,3 0,89 
   Agalladores 1,24 0,28 0,91 0,35 18,61 *** 7,06 * 0,62 0,44 0,35 0,56 
   Masticadores 1,68 0,21 0,46 0,5 0,17 0,68 1,74 0,68 1,74 0,2 2,25 0,15 
   Picadores 2,46 0,13 2,65 0,12 1,66 0,21 2,13 0,16 2,56 0,13 0,01 0,89 
   Esqueletizadores 2,72 0,11 1,57 0,15 5,42 * 0,04 0,83 0,001 0,97 0,51 0,48 












Fig. 5.4.2. a) Frecuencia de daño foliar total relativo (FDT) y b) Frecuencia de daño foliar 
por minadores (FDM; todos los minadores juntos), c) Frecuencia de daño foliar por 
minadores lineales (FDML) en función de la distancia a la matriz de bosque continuo (km). 
d) FDM y e) FDML según el tamaño del fragmento (Área, ha). f) frecuencia de daño por 
agalladores (FD_AGA) y g) frecuencia de daño por comedores de yemas (FD_COMY) 
según la latitud. h) FD_AGA, i) frecuencia de daño por esqueletizadores (FD_ESQUE) 
según la distancia al parche más cercano (DPC, km). Los datos muestranlos valores 
promedio de todos los árboles muestreados para las cuatro áreas estudiadas. La frecuencia 
de daño se expresó como la diferencia entre el valor promedio de los fragmentos respecto a 
la matriz de bosque contínuo (%). Valores positivos indican que los fragmentos poseen 
valores mayores de frecuencia de daño que la matriz de bosque continuo, mientras que un 
valor negativo indica una disminución. De norte a sur: CH: Challhuaco, FY: Foyel, SUN: 
Suñica y GUA: Lago Guacho. 
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5.4.1.2. Área foliar dañada relativa 
El área foliar dañada (AFD) total no fue afectada por ninguna de las variables 
estructurales del paisaje analizadas (tamaño de los fragmentos, distancia al parche más 
cercano, distancia a la matriz de bosque continuo e índice de forma) ni por la latitud 
(P>0.05, Cuadro 5.4.2). Sin embargo, al analizar el AFD discriminada por gremio de 
insecto, el análisis mostró que la mayoría de ellos respondieron a la forma de los 
fragmentos (P< 0.05, Cuadro 5.4.2) y su tendencia dependió del tipo de insecto El área 
foliar dañada por insectos comedores de yemas, pegadores y minadores de hojas (galería y 
lineal) tendió a aumentar en los fragmentos de formas más irregular, mientras que el AFD 
por los insectos agalladores y picadores disminuyó a medida que aumentó la irregularidad 
del parche. Sin embargo, a peasar de los valores significativos del modelo, las tendencias 
observadas fueron poco claras para la mayoría de los insectos (Fig. 5.4.3). 
 
Cuadro 5.4.2. Resultados del análisis de modelos mixtos para el área foliar dañada total 
(Todos los folivoros juntos) y discriminado por gremio de insectos en bosques de 
Nothofagus pumilo según la configuración espacial del paisaje (DPC: distancia al parche 
más cercano, DBC: distancia a la matriz de bosque continuo). Los efectos significativosse 
muestran en negrita: ***P<0,001; **P<0,01; *P<0,05. 
ÁREA FOLIAR DAÑADA (%) 
Gremios de insectos Área Índice forma DPC Latitud DBC Latitud x DBC 
 F P F P F P F P F P F P 
Todos los folivoros 0,32 0,57 2,53 0,13 0,4 0,53 0,04 0,83 3,31 0,08 1,18 0,29 
Minadores totales 4,39 * 9,6 ** 0,58 0,45 0,04 0,84 3,29 0,09 0,122 0,73 
Minador Bolsa 8 * 0,002 0,96 5,37 0,08 0,1 0,75 1,3 0,27 0,18 0,67 
Minador Galería 7,3 * 29,8 *** 0,5 0,49 1,13 0,3 1,82 0,19 0,53 0,47 
Minador Lineal 17,6 ** 29,1 ** 0,29 0,59 0,04 0,82 4,6 * 0,01 0,9 
Comedor de yemas 0,91 0,35 6,36 * 0,22 0,64 2,63 0,13 0,25 0,62 < 0,01 0,98 
Agalladores 1,33 0,26 5,13 * 3,31 0,08 6,26 * 1,51 0,23 0,52 0,48 
Masticadores 1,05 0,32 0,01 0,94 0,04 0,84 0,39 0,54 0,51 0,49 0,5 0,49 
Picadores 0,06 0,8 8,8 ** 2,38 0,14 3,06 0,1 1,99 0,17 0,05 0,83 
Esqueletizadores 0,14 0,7 1,27 0,27 1,53 0,23 0,08 0,77 2,02 0,17 1,22 0,28 






Fig. 5.4.3. a) Área foliar dañada por comedor de yemas (AFD_CY), b) área foliar dañada 
por pegadores (AFD_PEG), c) Área foliar dañada por minador galería (AFD_M. GALE), 
d) área foliar dañada por minador lineal (AFD_M. lineal), d) área foliar dañada por 
agalladores (AFD_AGALLA), e) área foliar dañada por picadores (AFD_PICA) según el 
índice de forma de los fragmentos. El área foliar dañada se midió como el valor promedio 
de cada gremio por fragmento respecto a la matriz de bosque continuo (%). Valores 
positivos indican que los fragmentos poseen valores mayores de área foliar dañada que el 
bosque continuo, por el contrario, valores negativos indican una disminución. 
 
El tamaño de los fragmentos tuvo un efecto marginal sobre el área foliar dañada por 
minadores (todos los minadores juntos: Cuadro 5.4.2, Fig. 5.4.4a) y la tendencia dependió 
del tipo de minador. El AFD por minadores tipo bolsa disminuyó con el tamaño del 
fragmento (Cuadro 5.4.2, Fig. 5.4.4b) mientras que los minadores galería y lineal tendieron 
a aumentar (Cuadro 5.4.2, Fig. 5.4.4 c y d). Sin embargo, y como se mencionó más arriba, 
































































































ha (Fig. 5.4.4), en donde el AFD por minadores tampoco mostró un patrón claro para ese 
rango de tamaños. Por otro lado, el AFD por minadores lineales disminuyó con la distancia 
al bosque continuo, mientras que la AFD por agalladores aumentó con la latitud (Cuadro 
5.4.2, Fig. 5.4.5 a y b, respectivamente), mostrando el mismo patrón que la frecuencia de 
daño por estos gremios (Fig. 5.4.2 c y f). Ninguna de las variables estructurales del paisaje 
fueron significativas para explicar el AFD por insectos masticadores y esqueletizadores 
(P>0.05, Cuadro 5.4.2).  
 
Fig. 5.4.4. a) Área foliar dañada por minadores (AFDM, todos juntos), b) área foliar dañada 
por minador bolsa (AFD_M. BOLSA), c) área foliar dañada por minador galería (AFD_M. 
GALE) y d) área foliar dañada por minador lineal (AFD_M. LINEAL) en función del 
tamaño del fragmento (Área, ha). El área foliar dañada se midió como el valor promedio de 
cada tipo de minador de cada fragmento respecto a la matriz de bosque continuo (%). 
Valores positivos indican que los fragmentos poseen valores mayores de área foliar dañada 










































































Fig. 5.4.5. a) Área foliar dañada por minador lineal (AFD_M. LINEAL) según la distancia 
a la matriz de bosque continuo (km), y b) área foliar dañada por insectos agalladores 
(AFD_AGALLA) según la latitud. El área foliar dañada se midió como el valor promedio 
de cada tipo de gremio de cada fragmento respecto a la matriz de bosque contínuo (%). 
Valores positivos indican que los fragmentos poseen valores mayores de área foliar dañada 
que el bosque continuo, por el contrario, valores negativos indican una disminución. 
 
5.4.2. Fragmentación y tasa de parasitismo sobre minadores de hojas 
En términos absolutos la tasa de parasitismo total sobre insectos minadores de hoja 
fue similar entre la matriz de bosque continuo y los fragmentos (P>0.05; Cuadro 5.4.3). En 
general, se registró una disminución de la tasa de parasitismo en los fragmentos con la 
latitud (Spearman’s r = -0.51, P =0.0016), mientras que sus presas (FDM) no mostraron 
variación (Spearman’s r = -0.02, P =0.92) (% media ± ES, Challhuaco y Foyel: FDM: 
14,22 ± 2.39; Parasitismo: 9.63 ± 0.63; Súnica y Guacho: FDM: 13,82 ± 1.88; Parasitismo: 
6.65 ± 0.51). El morfotipo de minador más parasitado fue el tipo bolsa, luego le siguió el 
minador galería y por último el minador lineal (Cuadro 5.4.3). 
Cuadro 5.4.3. Tasa de parasitismo total (%) y discriminada por diferentes morfotipo de 
minador para bosque continuo y fragmentos de árboles de N. pumilio. Los datos son los 
promedios ± ES. Matriz (n= 4) y fragmentos (n= 36). 
 
El análisis de la tasa de parasitismo relativa total (todos los minadores juntos) no 
mostró ninguna tendencia significativa en relación a las variables de configuración espacial 
(área, forma, distancia al parche más cercano, distancia al bosque continuo) ni con la latitud 
(P >0.05). Sin embargo, al analizar el parasitismo discriminado por tipo de minador, los 
resultados mostraron respuestas diferenciales. La tasa de parasitismo sobre diferentes 













































parasitismo sobre el minador galería disminuyó en fragmentos de forma más irregular, 
mientras que el parasitismo sobre el minador lineal aumentó marginalmente (Minador 
galería: F= 10.59, P= 0.005; Minador lineal: F= 4.7, P= 0.045, Figs.5.4.6 a y b).  
Por otro lado, la tasa de parasitismo sobre el minador lineal aumentó con la 
distancia a la matriz de bosque continuo (F= 8.45, P= 0.01. Fig.5.4.6 c); sin embargo este 
efecto dependió de la latitud (Distancia x Latitud: F= 6.68, P= 0.02. Fig.5.4.6  c). La 
mayoría de los fragmentos ubicados a la latitudes más altas (Súnica y Guacho) registraron, 
en promedio, valores de parasitismo por debajo de los valores registrado en el bosque 
continuo, mientras que los fragmentos a latitudes más bajas (Challhuaco y Foyel) 
mostraron un patrón inverso (Latitud: F= 28.95, P= 0.0001. Fig.5.4.6 c). Los fragmentos 
ubicados a latitudes del Lago Guacho tuvieron en promedio una distancia menor respecto 
de la matriz de bosque continuo (km, distancia media ± ES: 1.83± 0.6), mientras que los 
fragmentos ubicados a latitudes del Foyel resultaron los más aislados (km, distancia ± ES: 
15.05± 2.5). Ninguna de las otras variables estructurales del paisaje analizadas (tamaño de 
los fragmentos y la distancia al parche más cercano) fueron significativas para explicar la 
tasa de parasitismo sobre insectos minadores de hojas (P>0.05).   
 
Fig. 5.4.6. a y b) Tasa de parasitismo relativo sobre minadores de hojas tipo lineal 
(PR_LINEAL) y galería  (PR_GALE) según el índice de forma de los fragmentos (IF), c) 
Tasa de parasitismo relativo sobre minadores de hojas tipo lineal (PR_LINEAL) según la 
distancia a la matriz de bosque continuo (km) y latitud. El parasitismo relativo se midió 
como el valor promedio de parasitismo por tipo de minador de cada fragmento respecto a la 
masa de bosque continuo. Valores positivos indican que los fragmentos poseen valores 
mayores de parasitismo que el bosque continuo, por el contrario, valores negativos indican 



























































5.4.3. Características foliares y su relación con la fragmentación del bosque 
Las características foliares de N. pumilio mostraron cierto grado de variación en respuesta a 
la fragmentación del paisaje. El tamaño foliar y el área foliar específica (AFE), ambos, 
fueron en promedio menores en fragmentos que en el bosque continuo. La dureza y el agua 
de las hojas no difirieron entre los fragmentos y el bosque continuo (Cuadro 5.4.4). Sin 
embargo, la dureza foliar tendió a disminuir con la distancia al bosque continuo (F = 9.06 P 
= 0.0057, Fig. 5.4.7), mientras que el contenido de humedad no varió para ninguna de las  
variables estructurales del paisaje analizadas. El área foliar específica mostró 
heterogeneidad entre sitios, donde se registraron altos valores de AFE en fragmentos de la 
Suñica a distancia intermedia del bosque continuo (Latitud x Distancia: F = 11,7, P = 
0,0007, Fig. 5.4.7). En cambio, el tamaño foliar en fragmentos localizados en Challhuaco 
disminuyó con la distancia al bosque continuo mientras que los fragmentos de la Súñica 
tendieron a aumentar (Latitud x Distancia: F = 8,26 P <0,01, Fig. 5.4.7). 
 
Cuadro 5.4.4.Características de las hojas de árboles de N. pumilio en fragmentos y bosque 
continuo. Los datos son los promedios ± ES. 
  
Tamaño foliar     
(mm2) 




Dureza   
(g/cm2) 
Bosque 
continuo 374,57 ± 4,4 18,33 ± 0,37 58,58 ± 0,51 41,01 ± 0,68 











Fig. 5.4.7. Cambio en las características foliares con la distancia al bosque continuo (km) y 
la latitud a la que se encuentra cada fragmento. Cada variable se midió como la diferencia 
entre el valor promedio de los fragmentos respecto al bosque continuo (valores relativos). 
Un valor negativo indica una disminución de la variable con respecto al bosque continuo, 
mientras que un valor positivo indica aumentos. Área foliar especifica relativa (AFER, 
mm2/mg), tamaño foliar relativo (TFR, mm2) ydureza foliar relativa (DFR, g/mm2), y. de 
norte a sur: CH: Challhuaco, FY: Foyel, SUN: Suñica y GUA: Lago Guacho. 
 
5.5. Discusión 
La fragmentación de los bosques ha sido ampliamente asociada a cambios en la 
estructura de la comunidad y el funcionamiento de los ecosistemas fragmentados y por lo 
tanto a cambios en la abundancia y diversidad de especies (Sunders et al. 1991, Harrison y 
Bruna 1999, Laurence et al. 2002). En sistemas boscosos diversos trabajos han reportado el 
impacto de la fragmentación antrópica sobre diferentes atributos de la comunidad y del 
ecosistema (Fahrig 2003, Galetto et al. 2007, Laurance et al. 2011, Tylianakis et al. 2007, 
Valladares et al. 2012). En este estudio evalué el efecto de la fragmentación natural de los 
bosques de Nothofagus pumilio del Norte de la Patagonia Andina sobre las interacciones 
tritróficas planta- herbívoro-parasitoide. Los fragmentos que estudié representan 
poblaciones marginales de Nothofagus pumilio que aún persisten inmersos dentro de la 
estepa del norte de la Patagonia. Presumiblemente, estas poblaciones marginales podrían 
haber funcionado como refugios durante los períodos fríos (Premoli et al. 2010).  
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Mis resultados muestran que la magnitud de la herbivoría fue afectada, en parte, por 
la configuración espacial de los fragmentos. En general, la frecuencia y el área foliar 
dañada relativa tendieron a disminuir con el aumento de la distancia al bosque continuo y 
con la latitud de los fragmentos, mientras que tendió a aumentar con el tamaño del 
fragmento. Sin embargo, los minadores fueron el gremio que mostró mayor variación frente 
a estos cambios. Otros gremios de insectos (agalladores, esqueletizadores, picadores, 
pegadores y comedores de yemas) mostraron tendencias poco claras con la distancia al 
parche más cercano, índice de forma y latitud a la que se encuentran los fragmentos. La 
tasa de parasitismo total no varió en relación a las variables de configuración espacial, 
aunque el parasitismo discriminado por tipo de minador respondió de manera opuesta a la 
forma del fragmento, mientras que el parasitismo sobre el minador lineal tendió a aumentar 
con la distancia al bosque continuo.  
El aumento de la distancia de los fragmentos a la matriz de bosque tuvo un efecto 
negativo sobre la frecuencia de daño de todos los insectos, mientras que la latitud tuvo un 
efecto marginal. Sin embargo, la latitud y la distancia a la matriz tuvieron un efecto más 
claro sobre los minadores de hojas. Los fragmentos localizados a latitudes más altas (SUN 
y GUA) tuvieron mayores niveles de frecuencia de daño por minadores que el bosque 
continuo, mientras que registré un patrón inverso para los fragmentos localizados a 
latitudes más bajas (CH y FY). Esta interacción estuvo asociada a la configuración natural 
del paisaje, ya que los fragmentos localizados a latitudes más bajas se encuentran en 
promedio a mayor distancia del bosque continuo. Los minadores fueron el gremio más 
afectado por el aumento de la distancia al bosque continuo con la latitud. En cambio el 
efecto de la distancia al bosque continuo sobre la actividad de los insectos (área dañada) fue 
más específico aún e independiente de la latitud, ya que sólo afectó la actividad del minador 
lineal. Estos resultados sugieren que los minadores fueron el gremio más sensible al efecto 
del aislamiento con la latitud, y posiblemente tenga que ver con la falta de capacidad de 
colonizar un sitio (frecuencia), mientras que otros factores podrían condicionar la actividad 
(área dañada) una vez que arribaron al sitio.  
Independientemente de la latitud el aislamiento afectó negativamente la frecuencia 
de daño total de todos los gremios. Este resultado podría estar asociado por un lado, a la 
baja movilidad de los insectos del dosel y por otro lado posiblemente estos insectos se 
comportan como especialistas y tienen escasa capacidad para incorporar la matriz de 
vegetación que rodea a los fragmentos como hábitat y fuente de alimento (Laurence 2011). 
Observaciones personales sugieren que la matriz de estepa arbustiva graminosa que rodea a 
los fragmentos no es utilizada como fuente de alimento por los insectos del bosque. 
Además, mis resultados muestran que la disminución de la frecuencia de daño registrada en 
los fragmentos respecto a al bosque continuo podría también estar asociada a cambios en 
las condiciones abióticas en los fragmentos que impactan sobre la palatabilidad de las hojas 
(Coley y Barone 1996, Repetto 2006). En particular la disminución en el tamaño foliar con 
la distancia al bosque continuo podrían haber disminuido la palatabilidad de las hojas y por 
lo tanto el daño foliar registrado en los fragmentos. Estos cambios en la calidad del 
alimento disponible para los consumidores pueden reducir la tasa de crecimiento 
poblacional debido a una menor eficiencia de forrajeo de los herbívoros (Brown et al. 
1991). Además, dado efecto negativo de la distancia al bosque contínuo sobre la frecuencia 




permitir el aumento del tamaño de las poblaciones de insectos en los fragmentos (San 
Vicente y Valencia 2012; Debinski y Holt, 2000; Bender et al. 1998).  
La disminución en el área de los fragmentos también afectó negativamente la 
actividad de los insectos minadores (frecuencia y área dañada), posiblemente, el mayor 
efecto borde en esos ambientes haya modificado las condiciones microclimáticas 
resultando en ambientes menos favorables para la vida de los insectos (Saunders et al. 
1991; Laurance et al. 2001; Hunter 2002). Este efecto pudo haber sido particularmente 
importante en el sistema estudiado dado que los fragmentos de bosque se encuentran 
inmersos dentro de una matriz de estepa semiárida. Esto sugiere que las poblaciones de 
insectos podrían estar restringidas por las condiciones abióticas más desfavorables dentro 
de los fragmentos y por lo tanto a la reducción en el tamaño del hábitat respecto a la matriz 
de bosque continuo (Ewers y Didham, 2006a). Sin embargo, es importante considerar que 
esta tendencia estuvo originada principalmente por parches mayores a 80 has, que fueron 
poco frecuentes, mientras que la mayoría de los fragmentos estuvieron dentro de un rango 
de tamaño de 0.5 a 15 has (Figs 5.4.2 d y e). En este rango de tamaños la herbivoría por 
minadores no presentó un patrón claro de aumento. Por lo tanto, la tendencia encontrada 
debería ser confirmada o rechazada en estudios posteriores que incluyan un mayor número 
de fragmentos mayores a 15 has.  
A diferencia de lo ocurrido con la frecuencia de daño, el área foliar dañada no 
mostró un patrón consistente de cambio con la configuración espacial del paisaje. En 
general encontré que diferentes gremios de insectos y morfotipos respondieron de manera 
opuesta con la forma del fragmento y con el área (ver resultados). La frecuencia y el área 
dañada muestran aspectos diferentes de la actividad de los insectos, la frecuencia se refiere 
a la abundancia mientras que el área dañada refleja además, la actividad de los insectos, 
que podría estar más influenciada por efectos aleatorios. Posiblemente a la escala de 
análisis empleada en este estudio la medida de frecuencia refleje con más acierto la 
influencia de la configuración espacial de los fragmentos sobre la herbivoría por insectos.  
La tasa de parasitismo relativa mostró algunos cambios con la fragmentación del 
paisaje. El parasitismo sobre minadores lineales tendió a aumentar con la distancia al 
bosque continuo en los fragmentos localizados a menor latitud (Fig. 5.4.6). Este resultado 
es opuesto al de sus presas que mostraron un patrón inverso con la distancia en los 
fragmentos localizados más al norte (Fig. 5.4.2). Este resultado sugiere que las poblaciones 
de parasitoides fueron menos afectadas por la fragmentación de los bosques que sus presas 
y que aparentemente la tasa de parasitismo no dependió de la habilidad de agregación en 
respuesta a la abundancia de sus presas. Posiblemente la mayor tasa de parasitismo relativa 
en los fragmentos esté asociada a una mayor frecuencia de dispersión entre parches vecinos 
y a una mayor eficiencia de forrajeo (Murakami et al. 2008; Valladares et al. 2001). Por 
otro lado, encontré que mientras que la frecuencia y el daño foliar por insectos minadores 
aumentó con el tamaño de los fragmentos, la tasa de parasitismo no mostró variación. Estos 
resultados no coinciden con la hipótesis que postula que la disminución en el área de los 
fragmentos tendrá un impacto negativo mayor a medida que se asciende en la cadena 
trófica (Holt et al. 1999). En conjunto estos resultados sugieren que las poblaciones de 




cantidad de alimento y/o tamaño de hábitat), mientras que los parasitoides no responden de 
manera proporcional a la abundancia de presas.  
La herbivoría por insectos del bosque no mostró un patrón consistente de respuesta 
con la fragmentación ya que en general la respuesta dependió del gremio y/o del morfotipo. 
Esto sugiere que la dinámica de las poblaciones de insectos en los fragmentos podría 
responder más a una dinámica entre fragmentos que a una dependencia del flujo de 
inmigración desde el bosque continuo.  La mayoría de los fragmentos de N. pumilio 
estuvieron rodeados por otros parches de bosques de N. pumilio (<1 km) que podrían 
generar continuos flujos de especies entre fragmentos vecinos y mantener la abundancia en 
cada fragmento (Hanski y Gilpin, 1991; Hanski, 1994, Shreeve y Mason, 1980). Como 
consecuencia del arreglo espacial de los fragmentos de N. pumilio en estructuras más 
grandes (archipiélagos), las especies pueden distribuirse como un sistema de 
metapoblaciones (Hanski y Gilpin, 1991; Hanski, 1994). La persistencia de una 
metapoblación está ligada a la eficiencia de dispersión de los individuos entre parches y la 
distancia entre parches requerida para separar una metapoblación depende de las especies. 
Por ejemplo, para algunas especies de lepidópteros la distancia varió desde menos de 1 km 
a 10 km (Thomas y Jones, 1993; Thomas y Warren, 1992). Asimismo, se ha demostrado 
que la interacción insecto-parasitoide aumenta con la conectividad entre fragmentos debido 
principalmente a la mayor frecuencia de dispersión entre los fragmentos más conectados 
entre sí (Murakami et al. 2008). Aparentemente, en este sistema de estudio la conectividad 
de los fragmentos dentro de los archipiélagos sería suficiente para mantener la dispersión 
de los insectos. Por otro lado, se ha demostrado que la dispersión como la fuerza que 
sostiene la dinámica de metapoblaciones es más efectiva en paisajes naturalmente 
fragmentados que en aquellos paisajes fragmentados por la actividad humana (Hansson, 
1991, Den boer 1970). 
En resumen, mis resultados enfatizan que la dispersión podría ser un factor clave en 
las interacciones tritróficas en los ambientes estudiados. El hecho que los fragmentos de N. 
pumilio sean capaces de mantener niveles de herbivoría y parasitismo similares al bosque 
continuo sugieren que el proceso de fragmentación natural podría ser menos traumático 
para el funcionamiento de los ecosistemas que la fragmentación de origen antrópico. En 
particular el proceso de fragmentación natural podría permitir el mantenimiento de 
poblaciones remanentes de suficiente tamaño para asegurar su sostenimiento en el tiempo. 
Esta visión enfatiza la importancia de considerar el tiempo transcurrido desde la 
fragmentación en el estudio del funcionamiento de los ecosistemas fragmentados (Uezu y 
Metzger, 2016). Aparentemente, los fragmentos de bosques de N. pumilio serían 
poblaciones remanentes que persistieron en ambientes húmedos (antiguos cañadones), 
después del retiro de los glaciares y la formación de la estepa (Mathiasen y Premoli 2010; 
Armesto et al. 1994; Mercer 1976). Recientes resultados preliminares muestran que las 
poblaciones marginales de N. pumilio poseen una mayor diversidad genética y además que 
poseen alelos ausentes en la matriz de bosque contínuo, estos resultados permitirían apoyar 
la hipótesis que sostiene que los fragmentos habrían funcionado como refugios durante 
períodos fríos (Premoli et al. 2012) y que podrían haber evolucionado de manera 
independiente a la matriz de bosque contínuo. La dinámica y el funcionamiento de estas 
comunidades “relictos” actualmente podría estar comprometida debido al uso antrópico 




pumilio deben ser considerados como reservorios de biodiversidad y por lo tanto sujetos a 









6.1. Discusión final  
Esta tesis avanzó en comprenderlos patrones de las interacciones planta-herbivoro- 
parasitoides a través dediferentes contextos ambientales (calidad y cantidad del alimento, 
clima y disturbios naturales) y el efecto de la fragmentación del paisajeen sistemas de 
bosque. Los resultados de mi trabajo demuestran que los efectos del ambiente impactaron 
diferencialmente sobre diferentes gremios de insectos, por lo tanto debería ser uno de los 
aspectos clave a considerar en el estudio del funcionamiento de las interacciones tróficas 
(planta-herbívoro y planta-herbívoro-parasitoide). Por ejemplo, el capítulo ll mostró que la 
estructura y funcionamiento de las redes de interacción analizadas dependió 
fundamentalmente de los cambios en la abundancia y diversidad de parasitoides a través de 
los diferentes estratos del bosque. Sorprendentemente, y en contra de lo que proponen los 
modelos clásicos (Coley 1985, Oksanen et al.1981), ni la cobertura foliar, cantidad de 
hábitat y recursos disponibles modificaron la estructura de la redes de interacción. En 
cambio, mis resultados muestran que los parasitoides juegan un papel preponderante en la 
estructura de las redes de interacción. En concordancia con otros trabajos (Ozanne et al. 
2003; Basset et al. 2003; Paniagua et al. 2009, Vázquez et al. 2009a; Blütghen, 2010), la 
capacidad de dispersión y la respuesta funcional de los parasitoides, los cambios verticales 
en el microclima y en la estructura del bosque pudieron contribuir a la variabilidad vertical 
de las redes de interacción minador- parasitoide. 
La ocurrencia de la erupción del volcán VPCC durante el período de estudio 
permitió estudiar por primera vez el impacto de la deposición de cenizas volcánicas y la 
recuperación de las interacciones herbívoro-parasitoide. En concordancia con otros trabajos 
(Paull y Lyons 2008, Buteler et al. 2011, Morales at al. 2014; Masciocchi et al. 2013; 
Martinez et al. 2013), la heterogeneidad espacial generada por la deposición de cenizas 
volcánicas (cantidad y tamaño de partículas) permitió demostrar que la mayor cantidad de 
cenizas y de partículas más finas afectó negativamente la abundancia y actividad de los 
insectos como las interacciones herbívoro- parasitoide. Además, fue interesante estudiar la 
dinámica post-erupción de corto plazo, ya que los cambios ocurrido en las interacciones 
herbívoro- parasitoide pusieron de manifiesto la capacidad de resiliencia del sistema. 
Si bien no exploré los mecanismos en detalle aquí, el objetivo fue contribuir al 
conocimiento sobre en que medida la caída de cenizas volcánicas puede afectar a las 
poblaciones de insectos nativos en los bosques secos de la Patagonia Andina.  
 El capítulo de fertilización mostró que el efecto del subsidio de N y el estrés por 
sequía no se propagó hacia el nivel trófico de los parasitoides. Posiblemente debido al 
tamaño poblacional de los parasitoides en este sistema. Además, los resultados de este 
capítulo así como los resultados del capítulo III (cenizas) sugieren que podría existir una 
jerarquía en los controles climaticos que está por encima de los controles que actúan 
localmente. Por ejemplo, la estructura vertical del bosque controla el funcionamiento de las 
redes tróficas pero el impacto de la deposición de cenizas volcánicas anuló ese control. Por 
otro lado, la adición de N desató una respuesta positiva sobre los niveles de herbivoría pero 
la sequía anuló o enmascaró los efectos de la fertilización sobre las poblaciones de 
herbívoros. 
El estudio de la fragmentación natural de los bosques permitió destacar la 




insecto y la tasa de parasitismo. Se demostró que la dinámica poblacional de insectos no 
depende del flujo de inmigracióndesde el bosque continuo como propone la teoría de islas 
(MacArthur y Wilson 1967, Simberloff 1974), y que los niveles de herbivoría y parasitismo 
en los fragmentos podrían responder más a una dinámica de metapoblación (Hanski, 1998; 
Hunter, 2002). Es así que la dispersión podría ser un aspecto clave en las interacciones 
tritróficas en los ambientes estudiados. 
En conjunto, los resultados de la tesis tienen importancia desde el punto de vista del 
aporte a la teoría ecológica, y del manejo y conservación de los bosques nativos. Desde el 
punto de vista del aporte a la teoría ecológica esta tesis permitió evaluar la importancia del 
contexto ambiental así como la diversidad funcional dentro de cada nivel trófico (diferentes 
gremios de insectos) para llegar a comprender algunos de los factores que regulan las 
interacciones tróficas en sistemas de bosque. El sistema de estudio elegido representa un 
escenario natural en el cual los “actores” no varían, por lo tanto el contexto ambiental 
desempeña un papel preponderante en los cambios en el funcionamiento. Desde el punto de 
vista del manejo y conservación de estos ecosistemas, entender como las interacciones tri-
tróficas funcionan en diferentes contextos ambientales, podría ayudar a anticipar los efectos 
de perturbaciones antrópicas sobre el funcionamiento de los ecosistemas. Actualmente, 
estos bosques están amenazados por una gran presión antrópica, asociados a la extracción 
de madera, expansión ganadera y explotación forestal donde gran superficie de bosque 
nativo podría ser reemplazada por especies exóticas de rápido crecimiento. Hasta el 
momento se carece de información adecuada que indique el impacto de tales cambios sobre 
la biodiversidad y el funcionamiento de las interacciones tróficas en estos sistemas. Sin 
embargo, es posible inferir que las acciones de manejo que alteren el hábitat natural pueden 
tener consecuencias sobre las comunidades de insectos del bosque y del control trófico en 
las tasas de herbivoría por insectos. 
 
6.2. Futuras líneas de investigación 
A partir de los resultados obtenidos surgen una serie de aspectos que resultaría 
interesante considerar en futuras líneas de investigación. Por un lado, a pesar de los avances 
logrados hasta el momento, es importante conocer cuáles son los mecanismos que controlan 
la existencia de los patrones observados, por lo tanto, el esfuerzo de realizar experimentos 
manipulativos deberían ser abordados en futuras líneas de investigación. El experimento de 
fertilización permitió entender, en parte, como los controles ascendentes a través de la 
calidad de la planta hospedera impacta sobre diferentes gremios de insectos herbívoros y el 
efecto sobre el tercer nivel trófico de los parasitoides. Por otro lado, a pesar que se 
determinó la importancia de los parasitoides como reguladores de control de los principales 
gremios de insectos en estos bosques (minadores), el esfuerzo de realizar experimentos 
manipulativos a campo y la identificación taxonómicas de los insectos involucrados 
podrían ayudar a entender mejor los posibles mecanismos que podrían estar actuando sobre 
los patrones observados en la naturaleza. Varios estudio experimentales (Schmitz et al. 
2000; Halaj and Wise 2001; Mazía et al. 2009; Garibaldi et al. 2010) han realizado 
experimentos de exclusión para aves insectívoras que les permitieron determinar los 
posibles mecanismo del control descendente de los pájaros. Sin embargo, y a pesar de que 




Abrahamson, 1985), hasta el momento en el sistema de estudio no hemos encontrado la 
manera más adecuada de excluir a los parasitoides. 
Los experimentos manipulativos a campo así como modelos de simulación 
espacialmente explícitos que analizan las consecuencias de la fragmentación del hábitat 
proporcionarían posibles mecanismos que podrían estar actuando en sistema naturales a 
gran escala (Carpenter 2009). Ambos son útiles para avanzar en identificar los principios 
ecológicos que subyacen al problema de la fragmentación y podrían ser usados como 
puentes entre la teoría y trabajos meramente descriptivos (Holt y Debinski, 2003). Sin 
embargo, es necesario considerar que en muchos casos la escala a la cual es relevante el 
fenómeno de fragmentación para determinados organismos es muy grande como para poder 
realizar experimentos manipulativos en un sistema real. Si pensamos que las poblaciones de 
insectos de los bosques de N. pumilio podrían funcionar como metapoblaciones, 
deberíamos abordar a un análisis más exhaustivo sobre la capacidad de dispersión de los 
diferente gremios de insectos y de sus enemigos naturales. Dado el arreglo espacial que 
presentan los remanentes de N. pumilio (archipiélagos), el análisis de metapoblación 
resultaría particularmente atractivo. Para este tipo de análisis resultan clave los estudios de 
dispersión de insectos entre parches, la existencia de corredores biológicos y de caminos, 
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